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Neste trabalho foi avaliada a influência da composição do chorume na eficiência de 
mineralização da matéria orgânica pelo processo foto-Fenton. Primeiramente foram 
avaliados processos de coagulação-floculação, sendo comparado o uso de dois 
coagulantes (FeCl3 e Al2(SO4)3) e determinada a melhor concentração do íon em pH 3, 
monitorando-se a remoção da cor, turbidez e carbono orgânico dissolvido. A 
concentração de 240 mg L-1 de Fe3+ foi escolhida como ótima, sendo obtido 60% e 80% 
de remoção de cor e turbidez, respectivamente. Por outro lado, houve apenas 11% de 
remoção de carbono orgânico dissolvido. Assim, foi necessário o acoplamento com outro 
processo para mineralização da matéria orgânica. Neste contexto, o processo foto-Fenton 
foi aplicado isoladamente ou combinado ao processo de coagulação-floculação, visando 
a mineralização da matéria orgânica. A influência da concentração de Fe2+ (50, 100 e 200 
mg L-1) foi avaliada durante a mineralização da matéria orgânica pelo processo foto-
Fenton isolado, sendo determinada como melhor condição 100 mg L-1 de Fe2+. 
Posteriormente, foi avaliada a influência da composição da matriz (turbidez e cor, bem 
como a presença dos íons inorgânicos cloreto e sulfato) sobre a eficiência de 
mineralização pelo processo foto-Fenton. Foi observado que a composição não reduz a 
eficiência de mineralização, mas influencia significativamente o tempo de reação e 
consumo de H2O2. Assim, o melhor protocolo é o tratamento de coagulação-floculação 
(remoção de cor e turbidez) antes da aplicação do processo foto-Fenton para a 
mineralização da matéria orgânica, desde que a mesma eficiência de mineralização (73 ± 
3%) foi obtida consumindo apenas 17% do tempo e 7% do H2O2 para o tratamento do 
lixiviado bruto. Além disso, foram feitos experimentos avaliando diferentes processos 
(UV, H2O2/UV, Fe3+/UV, Fe2+/UV, Fe3+/H2O2, Fe2+/H2O2, Fe3+/H2O2/UV, Fe2+/H2O2/UV 
e TiO2/UV) e fontes de radiação (lâmpada germicida - UVC e lâmpada de luz negra - 
UVA), ambas com potência de 8W, na degradação do antibiótico ciprofloxacino. Foi 
observado que a degradação de ciprofloxacino foi fortemente influenciada pela fonte de 
radiação e pH utilizado. Dentre os processos avaliados, a fotocatálise heterogênea 
(TiO2/UVA ou UVC) e o processo foto-Fenton (Fe2+/H2O2/UVA ou Fe2+/H2O2/UVC) 
apresentaram os melhores resultados de degradação de ciprofloxacino, uma vez que sua 
concentração ficou abaixo do limite de quantificação do equipamento ( 0,12 mg L-1) 
após 10 min de tratamento. Somado a isso, durante a degradação de ciprofloxacino pelo 
processo Fe3+/H2O2/UVA foram identificados por LC-QTOF-MS/MS, três produtos de 
transformação, sendo um deles ainda não descrito na literatura. Finalmente, foi observado 
que os processos Fe2+/H2O2/UVC e TiO2/UVC foram os mais eficientes em relação a 
atividade antibacteriana contra Escherichia coli e Staphylococcus aureus, 
respectivamente. 
 








In this work the influence of the landfill leachate composition on the mineralization of 
the organic matter by photo-Fenton process was evaluated. Firstly, the coagulation-
flocculation processes were evaluated, being compared the use of two coagulant (FeCl3 
and Al2(SO4)3) and determined the better concentration of coagulant ion at pH 3, by 
monitoring of the removal of color, turbidity and dissolved organic carbon. The 
concentration of 240 mg L-1 Fe3+ was choosing as the best condition, and 60% and 80% 
of color and turbidity removal were reached, respectively. On the other hand, only 11% 
of dissolved organic carbon removal was obtained. So, is required a coupling with a 
second treatment aiming the mineralization. In this context, the photo-Fenton was applied 
as a treatment isolated or integrated to the coagulation-flocculation processes, aiming the 
mineralization of the organic matter. The influence of Fe2+ concentration (50, 100 and 
200 mg L-1) on the efficiency of mineralization by isolated photo-Fenton process was 
evaluated, being determined 100 mg L-1 Fe2+ as the best condition. After, the role of the 
composition of sanitary landfill leachate on the mineralization by photo-Fenton process 
was evaluated. The composition of the matrix (turbidity and color, as well as presence of 
inorganic ions sulfate and chloride) does not reduce the efficiency of mineralization by 
photo-Fenton reactions, but influences significantly the reaction time and consumption of 
H2O2. Therefore, the best protocol is the pre-treatment of this effluent by coagulation-
flocculation (removal of color and turbidity) before the photo-Fenton, since a similar 
efficiency of mineralization (73 ± 3%) was achieved using only 17% of the time and 7% 
of H2O2 necessary to the treatment of raw leachate treatment.  In addition, experiments 
were carried out evaluating different processes (UV, H2O2/UV, Fe3+/UV, Fe2+/UV, 
Fe3+/H2O2, Fe2+/H2O2, Fe3+/H2O2/UV, Fe2+/H2O2/ UV and TiO2/UV) and different 
radiation sources of the same power – 8W (germicidal lamp - UVC and black light lamp 
- UVA), in the degradation of the antibiotic ciprofloxacin. It was observed that the 
ciprofloxacin degradation was strongly influenced by the radiation source and pH used. 
Among the processes evaluated, the heterogeneous photocatalysis (TiO2/UVA or UVC) 
and photo-Fenton process (Fe2 +/H2O2/UVC or Fe2 +/H2O2/UVA) showed the best results 
of ciprofloxacin degradation, since its concentration was below the quantification limit 
of equipment (0.12 mg L-1) after 10 min of treatment. Added to this, during the 
ciprofloxacin degradation by Fe3+/H2O2/UV were identified by LC-QTOF-MS/MS, three 
transformation products, one of them not yet reported in the literature. Finally, it was 
observed that the Fe2+/H2O2/TiO2 and TiO2/UVC were the most effective for antibacterial 
activity against Escherichia coli and Staphylococcus aureus, respectively. 
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CAPÍTULO 1 – A valiação dos parâmetros operacionais do processo foto-Fenton 
durante a mineralização da matéria orgânica presente em chorume de aterro 
sanitário. 
 
1. INTRODUÇÃO E JUSTIFICATIVA 
 
A água é um recurso natural de grande preocupação mundial devido ao seu alto 
valor econômico, estratégico e social. Embora o planeta Terra seja constituído de 75% de 
água, 97,5% é água salgada e apenas 2,5% é água doce. Além disso, dos 2,5% de água 
doce, 69,8% encontram-se em geleiras, 29% são águas subterrâneas enquanto apenas 
0,3% está em rios e lagos de fácil acesso (AGÊNCIA NACIONAL DE ÁGUAS, 2013; 
GRASSI, 2001). 
 
Figura 1. Distribuição de água no mundo 
 
Fonte: PENA, 2015. 
 
Vale ressaltar que no Brasil, grande parte da água doce é consumida na agricultura 
pela prática de irrigação, a qual consome 70% da água potável, seguido pelas atividades 
industriais (20%) e uso doméstico (10%). A Organização das Nações Unidas (ONU) 
estima um crescimento de até 50% do gasto de água potavél até o ano de 2025 nos países 
em desenvolvimento e 18% nos países desenvolvidos. O aumento no consumo de água 
potável gera como consequencia o aumento de efluente, o qual pode ser de natureza 
doméstica ou industrial (provenientes de indústrias químicas, farmacêuticas, de pinturas, 
têxteis, agroquímicas, etc) ou ainda pelas atividades agrícolas. Somado a isso, no Brasil, 
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o controle do descarte e armazenamento do efluente é insuficiente, assim como a ausência 
de processos adequados de tratamento de resíduos. 
Dentre os efluentes gerados nas cidades, está o chorume, que é um lixiviado 
proveniente de aterros sanitários, o qual possui uma cor escura e odor fétido, e elevada 
concentração de espécies inorgânicas, orgânicas e compostos recalcitrantes. O descarte 
inadequado do chorume em compartimentos aquáticos pode ocasionar severos impactos 
ambientais à biodiversidade, visto que apresenta toxicidade crônica para humanos e 
animais (SCHRIKS et al., 2010; DENG et al., 2012; ABREU et al., 2014). Assim, é 
importante estudos avaliando a aplicação de tecnologias para o tratamento deste tipo de 
efluente.  
Os tratamentos convencionais de esgoto não conseguem degradar os compostos 
presentes em chorume, principalmente os de idade intermediária e velha (CALISTO; 
ESTEVES, 2009; FERREIRA, 2014; CATALÁ et al., 2015). Neste contexto, o 
desenvolvimento de novas tecnologias é de fundamental para a degradação de poluentes 
recalcitrantes presentes em efluentes aquosos. Os processos de oxidação avançada (POA) 
têm contribuído de forma significativa devido às vantagens apresentadas frente às 



















2. REFERENCIAL TEÓRICO 
 
2.1. Resíduos Sólidos Urbanos (RSU) 
 
Desde os primórdios observa-se a produção de resíduos pela humanidade. 
Contudo, naquela época esta atividade não era um problema, visto que a densidade e o 
crescimento populacional ocorriam em pequena escala. Além disso, os resíduos gerados 
eram em sua maioria compostos por materiais orgânicos biodegradáveis. A partir da 
Revolução Industrial (século XVIII), começou a haver um aumento intenso na densidade 
demográfica, bem como evolução tecnológica quanto aos hábitos da sociedade, o que tem 
contribuído significativamente para o crescimento da produção de resíduos, e 
consequentemente tem influenciado a qualidade de vida da sociedade em um processo 
contínuo de degradação ambiental (MONTEIRO et al, 2002; LEITE, 2005; VALT, 2007; 
KURNIAWAN; LO, 2009). 
Por outro lado, pouco tem sido feito para adequação de locais específicos de 
depósito e tratamento dos RSU. Tal planejamento é de fundamental importância, uma vez 
que os RSU geram problemas de saúde populacional devido ao acesso a vetores, 
obstrução de rios, canais e redes de drenagem urbana, provocando desta forma, 
inundações e potencializando epidemias, dentre outros (FERREIRA; ANJOS, 2001). 
Somado a isso está o fato destes resíduos provocarem alterações das características 
físicas, químicas e biológicas dos solos. 
Entre os anos de 2011 e 2012, no Brasil, foi realizada uma pesquisa nacional, 
referente à quantidade de RSU gerados nas regiões do norte, nordeste, centro-oeste, 












Tabela 1. Quantidade de RSU coletado por regiões do Brasil. 
Regiões 
RSU total (t/dia) 
2011 2012 
Norte 11.360 11.585 
Nordeste 39.092 40.021 
Centro-oeste 14.449 14.788 
Sudeste 93.911 95.142 
Sul 19.183 19.752 
Brasil 177.995 181.288 
Fonte: ABRELPE e IBGE, 2012. 
 
Conforme pode ser observado na Tabela 1, a região sudeste é responsável por mais 
de 50% dos RSU, além de apresentar a maior porcentagem de serviços de coleta do país 
(Figura 2). 
 
Figura 2. Índice de abrangência da coleta de RSU (%). 
 




Considerando tais dados, o Brasil produz atualmente aproximadamente 181 mil 
toneladas de lixo por dia (ARELPE e IBGE, 2012). Diante disso, são necessários locais 
de disposição adequados para os RSU gerados.  
A Pesquisa Nacional de Saneamento Básico (PNSB) mostra que 21% é disposto 
em lixões, 36% em aterros sanitários e 37% em aterros controlados. Contudo, ainda não 
se tem conhecimento da disposição dos demais 6% restantes. Desta forma, os três 
principais sistemas de disposição final dos resíduos são: aterro controlado, aterro sanitário 
e lixões. Dentre as alternativas tecnológicas para disposição dos RSU, o aterro sanitário 
ainda é a técnica mais utilizada, a qual é fundamentada em critérios de engenharia e 
normas operacionais específicas (SOUZA, 2011). O aterro sanitário tem como objetivo a 
criação de uma estrutura impermeabilizante com o intuito de impedir que elementos 
tóxicos produzidos na decomposição dos RSU entrem em contato com a água e o solo, 
poluindo o ambiente (SILVA, 2002a,b; HERMOSILLA et al., 2009). 
O aterro sanitário pode ser considerado um reator biológico, no qual as principais 
entradas são os resíduos e a água, e as saídas são os gases e o lixiviado (BORBA et al., 
2006; MÁXIMO et al., 2007; VILAR et al., 2012). 
A forma de disposição dos resíduos nos aterros sanitários propicia o aumento da 
sua decomposição, uma vez que já possuem a ação de microrganismos aeróbios e 
anaeróbios, formando chorume juntamente com gases (CH4, CO2, H2S e dentre outros) 




Segundo a Associação Brasileira de Normas Técnicas - ABNT (1992), chorume é 
o nome popularmente conhecido para o lixiviado de aterro sanitário que é definido como:  
 
“Líquido produzido pela decomposição de substâncias contidas nos resíduos 
sólidos que tem como característica a cor escura, o mau cheiro e a elevada 
Demanda Bioquímica de Oxigênio (DBO)”. 
 
O chorume é oriundo da degradação dos resíduos e da percolação da água da 
chuva no lixo, a qual dissolve os compostos orgânicos e inorgânicos arrastando estes 
compostos químicos presentes na massa do lixo aterrada, aumentando assim o volume do 
percolado (RODRIGUES, 2004). 
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A composição físico-química do chorume é variável e influenciada por diversos 
fatores que vão desde as condições climatológicas, hidrogeológicas (precipitação 
pluviométrica), características dos resíduos (umidade e composição), época do ano, 
infraestrutura e condições de operação do aterro. Vale ressaltar que sua composição pode 
alterar em um mesmo local durante as diferentes épocas do ano (SISINO, 1996; 
BERTAZZOLI, 2002; TELES, 2009). Além disso, é importante mencionar que a 
composição do chorume também varia de acordo com a sua idade, atividade da flora 
microbiana e características do solo (PRIMO, RIVERO, ORTIZ, 2008; CASSANO et al., 
2011; POBLETE et al., 2011). 
Os aterros sanitários recebem uma mistura de resíduos domésticos, comerciais e 
industriais. Desta forma, de acordo com KJELDSEIN e colaboradores (2003) os 
poluentes presentes nos lixiviados de aterros de RSU podem ser divididos em três grupos, 
sendo eles:  
 
1) Macrocomponentes inorgânicos: apresentam materiais inorgânicos como 
cloreto (Cl-), sulfato (SO42-), ferro, manganês, cálcio.  
2) Macro e microcomponentes: zinco, cobre, chumbo, níquel, os quais estão 
normalmente presentes em pequenas concentrações. Tais metais normalmente são 
provenientes de pilhas, pinturas, dentre outros. Os metais possuem alta afinidade com 
colóides e por isso são adsorvidos na matéria orgânica (ERSES; ONAY, 2003). 
3) Compostos orgânicos xenobióticos (COXs): provenientes de compostos 
químicos de uso doméstico ou industrial (hidrocarbonetos aromáticos, fenóis, pesticidas, 
plásticos, álcoois, aldeídos e compostos halogenados). 
 
Segundo SOUTO (2009), as diferenças nas características do chorume permitem 
classificá-los em três tipos, sendo eles: novo, intermediário e velho. Na verdade, esta 
classificação deve estar associada às fases de degradação e não a idades propriamente 
ditas (Tabela 2). 
MORAIVA (2007) estabelece chorume novo como sendo a fase que apresenta 
somente compostos orgânicos, baixa concentração de nitrogênio amoniacal e uma 
elevada construção de ácidos graxos voláteis. Além disso, é observada uma relação 




Aterros jovens produzem nos primeiros anos o chorume com maior potencial 
poluidor devido à presença de metais pesados em elevadas concentrações (SEGATO; 
SILVA, 2000). 
Por outro lado, chorume proveniente de aterros mais velhos contém elevados 
índices de nitrogênio amoniacal, devido à hidrólise e fermentação. Além disso, possuem 
baixas concentrações de matéria orgânica e a presença de compostos orgânicos refratários 
(CONNOLY et al., 2004; PRIMO, RIVERO, ORTIZ, 2008; WANG et al., 2009). 
Também é obtida uma relação DBO/DQO baixa, o que indica a presença de compostos 
recalcitrantes. 
 





Novo Intermediário Velho 
Idade (anos) <5 5 – 10 >10 
pH 6,5 6,5 –7,5 >7,5 
DQO (mg L-1) >10000 4000 – 10000 <4000 
DBO5/DQO >0,3 0,1 – 0,3 <0,1 
Compostos 
Orgânicos 
80% ácidos graxos 
voláteis 
5 – 30% ácidos 
graxos voláteis e 
ácidos fúlvicos 
Ácidos húmicos e 
fúlvicos 
Metais pesados Baixo – médio - Baixo 
Biodegradabilidade Alta Média Baixa 
Fonte: Renou et al. 2008. 
 
As fases de degradação dos resíduos sólidos urbanos podem ser classificadas 
como: fase I (degradação aeróbia); fase II (fase de transição), fase III (acetogênica); fase 






Figura 3. Variação dos parâmetros durante as diferentes fases de estabilização do 
chorume. 
 
Fonte: CASTILHOS Jr. et al., 2003.  
 
Fase I (degradação aeróbia): ocorre o consumo de oxigênio durante metabolização 
de carboidratos, proteínas e lipídios pelas bactérias aeróbias. Esta fase ocorre até que haja 
oxigênio. Nesta fase o nitrogênio orgânico é maior no início, porém começa a decair à 
medida que o processo vai transcorrendo (FILHO, 2005). A quantidade de oxigênio 
disponível na fase I depende da forma pela qual o resíduo foi depositado, assim como se 
houve compactação ou não destes resíduos, visto que não ocorre a reposição de oxigênio, 
uma vez que os resíduos foram recobertos. 
A fase I de decomposição dos resíduos pode levar dias ou meses, o que dependerá 
da quantidade de oxigênio disponível. Segundo MÁXIMO (2007), o chorume 
proveniente da fase I é resultado da umidade aterrada com os resíduos sólidos durante a 
compactação e construção das células, sendo a água e o ácido carbônico os principais 
produtos desta fase.  
Fase II (fase de transição): nesta fase a quantidade de oxigênio fica esgotada, 
devido ao consumo de oxigênio pelas bactérias aeróbias, alternando o ambiente aeróbio 
para anaeróbio. As bactérias hidrolisam a matéria orgânica transformando os em 
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compostos solúveis, como os ácidos orgânicos voláteis (AOV) e a amônia (NH3). As 
bactérias acetogênicas convertem os AOVs em ácido acético.  
Nesta fase a quantidade de dióxido de carbono aumenta ocasionando a formação 
do ácido carbônico, ocasionando a redução do pH do chorume entre 3 e 6. Ocorre a 
mistura do vapor de água com os ácidos formados, bem como a dissolução de nutrientes, 
liberando nitrogênio e fósforo, disponíveis para o crescimento de diversas espécies de 
bactérias no aterro (FILHO, 2005). O chorume gerado nesta fase pode também conter 
elevadas concentrações de metais, os quais são solúveis em condições ácidas 
(CHRISTENSEN et al., 2001; PACHECO, 2004). A razão DBO/COT possui altos 
valores, além de possuir altas concentrações de nutrientes e metais (SEGATO; SILVA, 
2000). 
Fase III (acetogênica): o início desta fase se caracteriza quando bactérias 
consomem os ácidos formados na fase II, originando o acetato, o que torna o ambiente 
mais neutro. Como consequência, as bactérias produtoras de metano começam a atuar. 
Estas bactérias são as metanogênicas e as acidogênicas que possuem uma vida baseada 
no mutualismo positivo, ou seja, as bactérias acidogênicas geram compostos pelos quais 
as bactérias metanogênicas consomem (carbono e o acetato) produtos estes que são 
tóxicos para uma grande parte das bactérias acidogênicas. 
As condições ácidas desta fase aumentam a solubilidade dos íons metálicos, 
aumentando assim as concentrações de metais no chorume. A redução do pH próximo de 
5,5-6,5 ocorre devido a presença de ácidos orgânicos, tornando assim a quantidade de 
metais elevada (Tabela 3) (GABARDO FILHO, 2005). 
Fase IV (fermentação do metano): esta é a principal fase, uma vez que são gerados 
os gases metano e dióxido de carbono. Nesta fase, as bactérias metanogênicas convertem 
os ácidos orgânicos voláteis e o hidrogênio em metano. A medida que os ácidos orgânicos 
voláteis vão sendo consumidos, o valor do pH (7,0) volta a aumentar favorecendo assim 
a proliferação de microorganismos. Nesta fase, com o aumento do pH (Tabela 3), ocorre 
a precipitação de cátions inorgânicos, principalmente de metais, reduzindo sua 
concentração no chorume (PACHECO, 2004). 
Nesta fase a relação entre a DBO e a DQO resulta em baixos valores, o que indica 
menor capacidade de biodegradação do chorume. Isso ocorre uma vez que há uma grande 
quantidade de ácidos fúlvicos (fração colorida que se mantém solúvel em meio alcalino 
ou em meio ácido, quimicamente constituídos por polissacarídeos, aminoácidos e 
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compostos fenólicos, de massa molar relativamente baixa) e húmicos (fração escura 
solúvel em meio alcalino, mas insolúvel em meio ácido, quimicamente constituídos por 
polímeros de compostos aromáticos e alifáticos com elevada massa molar), os quais são 
de difícil degradação biológica (LIBÂNIO, 2002; MEIRA, 2003; SILVA FILHO; SILVA 
2004). 
Fase V (oxidação ou maturação): nesta fase os nutrientes e os substratos são 
limitados e a atividade biológica é reduzida, assim como a produção dos gases dióxido de 
carbono e metano.  
Na etapa final o aterro sanitário pode retornar à condição aeróbia com condições 
oxidantes e pequenas quantidades dos gases oxigênio e nitrogênio. 
Como observado anteriormente, existe uma grande variação na composição do 
chorume conforme as suas fases de degradação, desta forma, a Tabela 3 apresenta 
diversos parâmetros de caracterização do chorume em suas diversas fases de degradação. 
O chorume possui um alto poder recalcitrante, termo utilizado para substâncias 
que são difíceis de serem degradadas, a qual está relacionada com a presença de 
substâncias fúlvicas (Figura 4) e húmicas (Figura 5), substâncias estas definidas como 
uma série de polímeros amorfos de estrutura química complexa, e que são responsáveis 
pela cor escura do percolado (KANG et al., 2002; ZOUBOULIS et al., 2004). As 
substâncias húmicas são solúveis apenas em meio alcalino, sendo os ácidos fúlvicos 
solúveis em meio ácido e alcalino. 
Estruturalmente as duas frações são similares, porém se diferenciam na massa 
molar e conteúdo de grupos funcionais (carboxílicos, fenólicos, hidroxilas, amino e 
amida) o que os tornam estruturas complexas de difícil biodegradação. A sua 
característica recalcitrante é devido à possibilidade de formação de complexos metálicos 
e/ou argilo-orgânicos (SANTOS; CAMARGO,1999; KLAMERTH et al., 2011).   
Segundo KANG e colaboradores (2002), conforme se aumenta a idade do aterro 




Tabela 3. Faixas de concentração de parâmetros convencionais de caracterização do 
chorume durante as fases de degradação. 
 
Parâmetros Fase II Fase III Fase IV Fase V 
DQO (mg L-1) 480-18000 1500-71100 580-9760 31-900 
DBO (mg L-1) 100-10900 1000-57700 600-3400 4-120 
DBO/DQO 0,23-0,87 0,40-0,80 0,17-0,64 0,02-0,13 
pH 6,7 4,7-7,7 6,3-8,8 7,1-8,8 
NTK (mg L-1) 180-860 14-1970 25-82 7-490 
N-NH3 (mg L-1) 120-125 2-1030 6-430 6-430 
P-PO43- (mg L-1) 0,6-1,7 0,2-120 0,7-14 0,2-14 
Alcalinidade total (mg L-1) 200-2.500 140-9650 760-5050 200-3520 
AVT (mg L-1) 100-3000 3000-18800 250-4000 Ausente 
Cloretos (mg L-1) 30-5000 30-5000 30-5000 30-5000 
Sulfatos (mg L-1) 10-458 10-3240 Ausente 5-40 
Sólidos totais (mg L-1) 2050-2450 4120-55300 2090-6410 1460-4640 
Cádmio (mg L-1) 190-490 70-3900 76-490 76-254 
Chumbo (mg L-1) 0,001-0,004 0,01-1,44 0,01-0,10 0,01-0,10 
Cobre (mg L-1) 0,085-0,39 0,005-2,2 0,03-0,18 0,02-0,56 
Cromo (mg L-1) 0,023-0,28 0,06-18 0,05 0,05 
Ferro (mg L-1) 68-312 90-2200 115-336 4-20 
Magnésio (mg L-1) 66-96 3-1140 81-505 81-190 
Manganês (mg L-1) 0,60 0,6-41 0,6 0,60 
Níquel (mg L-1) 0,02-1,55 0,03-79 0,01-1 0,07 
Potássio (mg L-1) 35-2300 35-2300 35-2500 35-2500 
Sódio (mg L-1) 20-7600 - - - 
Zinco (mg L-1) 0,06-21 0,65-220 0,40-6 0,40 
Coliformes totais (NMP/mL) 100-105 100-105 Ausente Ausente 
Coliformes termotolerantes 
(NMP/mL) 
100-105 100-105 Ausente Ausente 







Figura 4. Estruturas hipotéticas bidimensional proposta para os ácidos fúlvicos.  
 
Fonte: Adaptado de SCHULTEN; SCHNITZER, 1997. 
 
Figura 5. Estrutura hipotética bidimensional proposta para os ácidos húmicos. 
 























































2.3. Impactos ambientais causados pelo chorume  
 
A disposição inadequada dos RSU pode ocasionar a contaminação do solo, 
recursos hídricos subterrâneos e superficiais, além da degradação dos ecossistemas 
terrestres e aquáticos (D’ALMEIDAν VILHENA, 2000).  
A presença de alta concentração de matéria orgânica em água ocasiona a redução 
da quantidade de oxigênio dissolvido e aumento da demanda bioquímica de oxigênio o 
que ocasiona a morte de plantas e peixes. Com a redução da quantidade de oxigênio 
dissolvido, ocorre o desenvolvimento de organismos anaeróbios responsáveis pela 
liberação de gases como CH4 e NH3, os quais são tóxicos para a maioria das formas de 
vida superiores (LIMA, 2004).  
Existem duas formas de nitrogênio presente em águas superficiais, como o 
nitrogênio orgânico devido a presença de proteínas, aminoácidos, etc, e o nitrogênio 
amoniacal na forma de amônia (NH3) ou do íon amônio (NH4+). O nitrogênio amoniacal 
são formas biologicamente disponíveis como nutrientes para as plantas, algas e 
organismos vivos (BAIRD, 2002; MACÊDO, 2006; ROCHA et al., 2009). Altas 
concentrações de nitrogênio amoniacal provoca o fenômeno da eutrofização, ocasionando 
problemas estéticos e recreacionais, dificultando a navegação e o crescimento de algas 
(VON SPERLING, 2005). 
Pelo fato do chorume ser um lixiviado de grande complexidade, é extremamente 
importante e essencial a avaliação de tecnologias que possam ser utilizadas como 
alternativa de tratamento para este tipo de efluente. 
 
2.4. Processos convencionais para o tratamento de chorume 
 
Um dos principais desafios no tratamento de chorume é a variabilidade na sua 
composição. Os chorumes provenientes de aterros sanitários normalmente apresentam 
altas concentrações de substâncias orgânicas e inorgânicas, as quais possuem elevado 
potencial poluidor em águas subterrâneas e solo (KJELDSEN et al., 2003).  
Os tratamentos biológicos foram utilizados por muitos anos como tecnologia para 
o tratamento de efluentes de alta resistência como os lixiviados de aterros sanitários, por 
apresentarem vantagens quanto a nitrificação/desnitrificação que tem como objetivo 
eliminar o nitrogênio em lixiviados. Apesar do tratamento biológico possuir um baixo 
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custo, apresenta alguns inconvenientes como elevado tempo de reação, demanda por 
grandes áreas, e presença de substâncias tóxicas e não-biodegradáveis aos 
microorganismos (OLLER et al., 2011).  
De forma geral, uma das alternativas mais utilizadas para o tratamento do chorume 
é o seu lançamento nas redes coletoras de esgoto doméstico para posterior tratamento em 
estações de tratamento de esgoto (ETE), ou ainda tratá-lo separadamente aplicando 
processos físico-químicos. 
Assim, é extremamente importante avaliar a implementação de sistemas de 
tratamento para este tipo de efluente, ou até mesmo a combinação de dois ou mais 
processos. Diversas são as técnicas que podem ser empregadas para o tratamento de 
chorume coletado dos aterros sanitários (Tabela 4). 
O uso dos processos de coagulação-floculação depende das características do 
líquido a ser tratado, assim como da dosagem do coagulante, pH e tempo de velocidade 
da mistura (DI BERNARDO, DANTAS, 2005). Geralmente é utilizado para a remoção 
de compostos coloidais orgânicos e sólidos suspensos. O tratamento consiste na 
neutralização das cargas elétricas do material em suspensão, por adição de agentes de 
floculação (sulfato de alumínio, sulfato ferroso, cloreto férrico, policloreto de alumínio, 
clorosulfato férrico, bipolímeros etc). Após a neutralização a mistura é deixada em 
repouso o que facilita a aglutinação das partículas (SILVA, 2002). 
A etapa de coagulação favorece a atração entre as partículas coloidais pela 
desestabilização de cargas negativas, ocasionado pela adição de agentes coagulantes que 
eliminam a carga eletrostática negativa da superfície das partículas, reduzindo a repulsão 
entre elas (DI BERNARDO, DANTAS, 2005). 
Logo após o processo de coagulação, ocorre o processo de floculação que consiste 
na ocorrência de colisões entre as partículas formadas no processo anterior propiciando a 
formação de flocos com maior densidade e volumes, permitindo a sua sedimentação. É 
importante ressaltar a necessidade do controle da velocidade de agitação visto que altas 
velocidades favorecem o cisalhamento das partículas, destruindo os flocos formados 
anteriormente (DI BERNARDO, DANTAS, 2005). 
A decantação é o processo seguinte à floculação, em que as partículas possuem 
movimento descendente devido à ação da gravidade, propiciando a clarificação do meio 
líquido (DI BERNARDO et al. 2002). 
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O processo de coagulação-floculação tem sido empregado como pré-tratamento 
para a remoção de compostos coloidais orgânicos recalcitrantes e metais pesados. 
As tecnologias de tratamento convencionais como os processos biológicos e os 
físico-químicos, normalmente não são eficientes, pois dependem das características do 































Tabela 4. Técnicas comumente utilizadas para o tratamento do chorume. 
Processo Aplicação Observação 
Biológicos (lodos ativados) Remoção de substâncias orgânicas biodegradáveis 
Podem ser necessários aditivos 
(anti-espumantes) 
Biológicos (reator batelada 
sequencial RBS) 
Remoção de substâncias orgânicas 
biodegradáveis 
Similar a lodos ativados, somente é 
aplicável para vazões de operação 
não muito elevadas 
Biológicos (aeração prolongada) Remoção de substâncias orgânicas biodegradáveis Requer uma grande área 
Biológicos (filtros percoladores, 
contactores biológicos rotativos) 
Remoção de substâncias orgânicas 
biodegradáveis 
Frequentemente utilizado para 
efluentes industriais similares ao 
lixiviado, porém não muito testados 
com lixiviados 
Biológicos (lagoas anaeróbias) Remoção de substâncias orgânicas biodegradáveis 
Requer menor energia e produz 
menos lodo que os sistemas 
aeróbios; possui maior potencial 
para a instabilização do processo; 
mais lento que os sistemas aeróbios 
Biológicos (nitrificação/ 
desnitrificação) Remoção de nitrogênio 
Pode ocorrer simultaneamente com 
a degradação da matéria orgânica 
Químicos (neutralização) Controle de pH De aplicação limitada para a maioria dos lixiviados 
Físico-químicos (precipitação) Remoção de metais e alguns ânions Produz um lodo que pode requerer descarte como resíduo perigoso 
Químicos (oxidação) 
Remoção de compostos orgânicos; 
detoxificação e remoção de 
algumas espécies inorgânicas 
Funciona melhor com resíduos 
diluídos; o uso de cloro pode 
provocar a formação de organo-
clorados 
Químicos (oxidação por ar úmido) Degradação de compostos orgânicos 
De alto custo; funciona bem com 
poluentes orgânicos resistentes 
Físicos (coagulação/floculação/ 
sedimentação) 
Separação do material em 
suspensão 
Tem aplicação limitada; pode ser 
utilizado conjuntamente com outros 
processos de tratamento 
Físico químicos (filtração) Separação do material Somente útil como processo de refino 
Arraste por ar Separação de amônia e compostos orgânicos voláteis 
Pode requerer equipamento de 
controle da contaminação 
atmosférica 
Separação por vapor Separação de compostos orgânicos voláteis 
Alto custo energético; o vapor 
condensado requer tratamento 
adicional 
Absorção Remoção de compostos orgânicos Tecnologia aprovada; custos variáveis de acordo com lixiviado 
Troca iônica Remoção de substâncias e íons inorgânicos dissolvidos 
Útil somente como processo de 
polimento 
Ultrafiltração 
Separação de bactérias e de 
compostos orgânicos com alta 
massa molar 
Propenso a entupimento; aplicação 
limitada para alguns lixiviados 
Evapotranspiração Quando não se permite a descarga de lixiviados 
O lodo resultante pode ser perigoso; 
é viável normalmente apenas em 
regiões áridas 
Osmose reversa Remoção de substâncias orgânicas e dessalinização 
Custo elevado; é necessário pré- 
tratamento extensivo 
Fonte: TCHOBANOGLOUS et al, 2002. 
 
Desta forma, a busca por procedimentos que apresentem uma maior eficiência ou 
que possam ser integrados aos processos convencionais utilizados no tratamento do 
chorume é essencial a fim de obter uma maior eficiência. Neste contexto, os POA têm 
sido visto como uma alternativa para o tratamento de chorume.  
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2.5. Processos de oxidação avançada (POA) 
 
Na busca de novas técnicas de tratamento, os POA têm recebido grande destaque 
no tratamento de efluentes contendo compostos tóxicos e recalcitrantes, como é o caso da 
matriz de chorume. Estes processos são baseados na formação de radicais hidroxila 
(HO●), que possui um elevado potencial de redução (Equação 1) (NOGUEIRA et al., 
2007), capaz de oxidar compostos orgânicos em CO2, H2O e íons inorgânicos 
provenientes de heteroátomos. 
 
HO + e- + H+ → H2O  E° = 2,80 V                   (1) 
 
A Tabela 5 apresenta alguns dos principais oxidantes geralmente utilizados em 
POA.  
 
Tabela 5. Potenciais de redução de alguns agentes oxidantes. 
Espécie E° (V) 
F2 + 2e- → 2F- 3,03 
HO+ e- + H+ → H2O 2,80 
O(g) + 2H+ + 2e- H2O 2,42 
O3+ 2H++ 2e-→ O2 + H2O 2,07 
H2O2 + 2H+ + 2e- → 2H2O 1,78 
MnO4-+8H++5e-→ Mn2+ + 4H2O 1,68 
ClO2+H++e-→ HClO2 1,57 
Cl2 + 2e- → 2Cl- 1,36 
I2 + 2e- → 2I- 0,54 
         Fonte: TEIXEIRA; JARDIM, 2004; TITUS et al., 2004. 
 
Dentre as espécies oxidantes, o flúor é o mais forte agente oxidante (Tabela 5). 
Contudo, seu uso é limitado pelo fato de ser considerada uma tecnologia de alto custo 
operacional, além de exigir materiais altamente resistentes à corrosão, muitas vezes 
inviabilizando sua utilização.  
Em contrapartida o radical hidroxila (HO) é amplamente utilizada em POA, pelo 




(BELTRÁN, 2003). As constantes cinéticas de reação com os radicais hidroxila são da 
ordem de 106 a 109 M-1 s-1 (ASSALIN; SILVA; DURÀN, 2006). 
Os radicais hidroxila podem desencadear diversas reações com a matéria orgânica. 
A oxidação da matéria orgânica (representados por RH, RX e PhX) pode ocorrer de 
acordo com os principais mecanismos: adição eletrofílica, abstração de átomos de 
hidrogênio e transferência eletrônica (NOGUEIRA et al., 2007). A reação por abstração, 
geralmente ocorre com hidrocarbonetos alifáticos, e baseia-se na geração de radicais 
orgânicos através dos radicais hidroxila (Equação 2). Em seguida, ocorre a adição de 
oxigênio molecular, formando os peróxidos (Equação 3), iniciando desta forma a reação 
em cadeia, proporcionando a completa mineralização a CO2 e H2O. 
 
RH+ HO → R+ H2O                                                  (2) 
R+ O2 → RO2                                                 (3) 
 
A adição eletrofílica de radicais hidroxila normalmente é predominante na 
oxidação de compostos insaturados e aromáticos. A adição eletrofílica ocorre nas ligações 
π de compostos orgânicos de cadeia insaturada originando assim um radical orgânico 












No caso de hidrocarbonetos clorados ocorre a reação de transferência eletrônica 
(Equação 5) uma vez que a adição eletrofílica e abstração de hidrogênio não são 
favorecidas (NOGUEIRA et al., 2007). 
 
RX + HO RX+ + -OH            (5) 
 
Os POA podem ser classificados em homogêneos e heterogêneos, de acordo com 





Figura 6. Classificação dos POA. 
 
Fonte: POYATOS et al., 2010. 
 
2.5.1. Processos baseados nas reações de Fenton  
 
O processo Fenton consiste na geração de radicais hidroxila pela decomposição 
catalítica do peróxido de hidrogênio por íons ferrosos em meio ácido, (Equação 6) 
(MELO et al., 2009). 
 
Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + HO- + HO       k6= 76 mol-1 L s-1      (6) 
 
Os íons férricos gerados na Equação 6 reagem com o peróxido de hidrogênio e o 
radical hidroperoxila (HO2•) (Eq. 7 e 8), regenerando íons ferrosos. A regeneração de íons 
ferrosos a partir dos íons férricos também pode ocorrer por radicais orgânicos 
intermediários (Eq. 9 e 10). 
 
Fe3+ + H2O2  FeOOH2+ + H+                k7 = 0,001-0,01 L mol-1s-1 (7) 
FeOOH2+  → Fe2+ +HO2                                                  (8) 
RH + •OH → R• + H2O                                                        (9) 
R• + Fe3+ → R+ + Fe2+                                                       (10) 
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Pode-se observar pelas constantes, k6 e k7 que a reação entre o Fe2+ e H2O2 
(Equação 6) possui velocidade 104 vezes maior que a reação entre o íon Fe3+ e H2O2 
(Equação 7), o que indica que a regeneração dos íons Fe2+ nesse processo apresenta 
velocidade lenta quando comparada com o seu consumo.  
O processo foto-Fenton consiste na combinação da radiação UV com a reação de 
Fenton, permitindo assim o aumento da eficiência na geração de radicais hidroxila devido 
a regeneração de íons Fe2+ (Equação 11).  
 
Fe(OH)2+ + hȞ → Fe2+ + HO                                                                (11) 
 
A irradiação UV nos complexos formados de Fe3+ provoca uma transferência de 
carga ligante-metal o que promove a promoção de um elétron de um orbital ligante para 
um orbital centrado no metal, provocando a redução do metal e a oxidação do ligante, 
resultando na redução de Fe3+ a Fe2+ e oxidação do ligante (Equação 11). 
A reação de Fenton e foto-Fenton são influenciadas por vários parâmetros 
operacionais como: temperatura, pH, concentração de H2O2, ferro, matéria orgânica e a 
presença de íons inorgânicos, sendo que a radiação é um interferente apenas no processo 
foto-Fenton. 
O excesso de H2O2 provoca a formação de radicais hidroperoxila (HO2) 
(Equação 12), reduzindo a eficiência do processo, uma vez que esse radical possui um 
menor potencial padrão de redução quando comparado aos radicais hidroxila (HO), além 
de favorecer a auto-decomposição do peróxido em H2O e O2 (Equação 13) (VILLA; 
SILVA; NOGUEIRA, 2007). 
 
H2O2 + HO→  HO2• + H2O                 k = 2,7 x107 mol-1 L s-1        (12) 
2H2O2 → O2 + 2H2O                                                 (13) 
 








Figura 7. Espécies de íons ferro em função do pH.   
 
Fonte: BOKARE; CHOI, 2014. 
 
A faixa de pH que proporciona maior eficiência do processo Fenton está entre 2,5 
e 3,0, pois em pH acima de 3 ocorre a formação de hidróxidos insolúveis [Fe(OH)3] 
reduzindo a interação dos íons ferro com o peróxido de hidrogênio (NOGUEIRA et al., 
2007), enquanto que em valores de pH abaixo de 2,5, existem altas concentrações de íons 
hidrogênio que atuam como sequestradores de radicais hidroxila (Equação 14) 
(NOGUEIRA et al., 2007). 
 
HO + H+ + e- → H2O     (14) 
 
As espécies de ferro em solução aquosa (Fe2+ e Fe3+) existem na forma de aquo 
complexos, na forma de complexos octaédricos, FeL6 ([Fe(H2O)6]3+) em pH 0 
(NOGUEIRA et. al., 2007; MELO et al., 2009; MAGARIO et. al., 2012). O aumento do 
pH proporciona a ocorrência da hidrólise da H2O formando espécies hidroxiladas cuja 
proporção depende do valor de pH, como ocorre em [Fe(OH)(H2O)5]2+ em pH 2,5 e  
[Fe(OH)2(H2O)4]+ em pH 5,0 (SAFARZADEH-AMIRI; BOLTON; CARTER, 1996). 
Os íons Fe3+ formam um complexo com o H2O2 (Equação 7), que se decompõe 
formando radicais hidroperoxila e Fe2+ (Equação 8). 
 
Fe3+ + H2O2  FeOOH2+ + H+                k7 = 0,001-0,01 L mol-1s-1 (7) 




Desta forma, é necessário um controle rigoroso do pH do meio reacional, o qual 
deve ser mantido na faixa de 2,5-2,8 para garantir a máxima eficiência do processo de 
degradação. Contudo, existem algumas estratégias para superar a limitação com relação 
ao pH, como a utilização de complexos de ferro, como ferrioxalato de potássio, citrato de 
ferro (III) e malonato, os quais permitem trabalhar em condições próximas da 
neutralidade, além de proporcionar um aumento da eficiência de absorção da luz na região 
do visível (SUN; PIGNATELLO, 1992; APLIN; FEITZ; WAITE, 2001; FEITZ; WAITE, 
2001; NOGUEIRA et al., 2007; SILVA et al., 2007; DOUMIC, et al., 2015).  
Embora o uso de tais complexos contribui para aumento da carga orgânica, vários 
estudos mostram que os mesmos são completamente mineralizados durante o processo de 
fotodegradação (LEE et al., 2003; NOGUEIRA; SILVA; TROVÓ, 2005; SILVA et al., 
2015). 
O complexo ferrioxalato de potássio (FeOx) é muito sensível na faixa de 
irradiação de 200 a 500 nm, gerando Fe2+ e CO2 em meio ácido (Eq. 15 a 17) 
(NOGUEIRA et al., 2007). 
 
[Fe(C2O4)3]3- + hν → [Fe(C2O4)2]2- + C2O4-•    (15) 
C2O4-• + [Fe(C2O4)3]3- → [Fe(C2O4)2]2- + C2O4-• + 2CO2   (16) 
C2O4-• + O2 →O2-• + 2CO2       (17) 
 
Durante o processo de fotodegradação são gerados íons ferrosos a partir do 
complexo que são consumidos pela reação de Fenton, estabelecendo assim um ciclo. 
Além disso, tem sido observado que o uso de complexos aumenta a eficiência de 
degradação de vários compostos orgânicos quando comparado ao uso de sais de ferro. A 
redução de Fe3+ a Fe2+ obtido a partir de sais de ferro possui um rendimento quântico (Φ) 
em torno de 0,14 em 313 nm. Por outro lado, o uso de complexos de ferro, como é o caso 
do FeOx, proporciona um rendimento quântico de 1,24 em 300 nm. Estes dados 
demonstram o maior rendimento quântico obtido por complexos em relação aos sais de 
ferro. Assim, há uma maior geração de íons ferrosos por fótons absorvidos com FeOx, o 
que proporciona uma maior geração de radicais hidroxila, e consequentemente, uma 
maior eficiência de degradação (SAFARZADEH-AMIRI; BOLTON; CARTER, 1996 
a,b; NOGUEIRA; SILVA; TROVÓ, 2005; SILVA; TROVÓ; NOGUEIRA, 2007).  
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O complexo de citrato de ferro (III) também é amplamente utilizado uma vez que 
apresenta baixa toxicidade, fácil disponibilidade e pode ser utilizado em altos valores de 
pH (até pH = 9,0) (ZEPP; FAUST; HOIGNE, 1992; ABRAHAMSON; REZVANI; 
BRUSHMILLER, 1994; SILVA; TROVO; NOGUEIRA, 2007; SILVA et al., 2007; 
DOUMIC, et al., 2015; SILVA et al., 2015). 
Além do pH outro parâmetro a ser levado em consideração é a concentração de 
ferro na solução, pois em geral a velocidade de degradação aumenta com o aumento da 
concentração de ferro, porém isso ocorre somente até um limite máximo de concentração 
(BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014). Elevadas concentrações de ferro 
favorecem a formação de precipitado, o que consequentemente limita a penetração de UV 
na solução (TROVÓ; PATERLINI; NOGUEIRA, 2006; GALVÃO et al., 2006). Além 
disso, em excesso, íons ferrosos competem com a matéria orgânica pelos radicais 
hidroxila (Equação 18), sendo oxidado a Fe3+ (TORRADES et al., 2003). 
 
Fe2+ + HO  Fe3+ + OH-         (18) 
 
A concentração de ferro deve ser levada em consideração uma vez que a legislação 
ambiental brasileira limita a concentração de ferro em água a 15 mg L-1, pelo fato de ser 
classificado como poluente secundário por causar efeitos negativos no sabor e cor da água 
(CONAMA Res. 430/2011). 
Durante o processo de degradação existem vários íons que podem estar presentes 
na forma de ânions (KUMAR, 2011). Desta forma, a presença de íons carbonatos, 
sulfatos, fluoreto, fosfato, nitrato, cloreto e álcoois podem diminuir a eficiência das 
reações de Fenton, uma vez que são responsáveis por sequestrar radicais hidroxila e a 
formação de alguns complexos de ferro menos reativos durante os processos Fenton e 
foto-Fenton, diminuindo assim a eficiência do processo (KIWI; LOPEZ; 
NADTOCHENKO, 2000; DE LAAT; LE; LEGUBE, 2004; DE LAAT; LE, 2006; 
PIGNATELLO et al., 2006; NOGUEIRA et al., 2007). 
Os efeitos causados pelos ânions inorgânicos (Cl-, SO42-, H2PO4-, HPO42-) 
normalmente encontrados em águas residuais, estão relacionados com a velocidade da 
reação dos processos Fenton e foto-Fenton, e, com a ocorrência de reações de 
complexação com Fe2+ ou Fe3+, precipitação de fosfato que contribui com a diminuição 
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da atividade do Fe2+ dissolvido, consumo de radicais hidroxila e a formação de radicais 
inorgânicos menos reativos (Cl-, Cl2- e SO4-) (Equações 19 a 30). 
 
Fe2+ + Cl-  [FeCl]+                                                           (19) 
Fe3+ + Cl-   [FeCl]2+                                                          (20) 
Fe3+ + 2Cl-   [FeCl2]+                                                         (21) 
Fe3+ + SO42-    [FeSO4]+                                                        (22) 
[FeCl]2+ + hv  Fe2+ + Cl•                                                                             (23) 
[FeCl2]+ + hv FeCl+ + Cl•                                                    (24) 
[FeSO4]+ + hv  Fe2+ + SO4-                                                   (25) 
OH + Cl-  HOCl-                                                        (26) 
Cl- + OH + H+  Cl + H2O                                                  (27) 
SO42- + HO•  SO4•- + HO-                                                  (28) 
Cl + H2O2  HO2 + Cl- + H+                                               (29) 
SO4- + H2O2  SO42- + HO2- + H+                                           (30) 
 
A oxidação pode ser inibida de várias formas pelos sulfatos, fosfatos, fluoretos, 
brometos, cloretos e organosulfurados dependendo da concentração em que estes se 
encontram no meio reacional (PIGNATELLO et al., 2006). 
Vale ressaltar que a ocorrência desses complexos de ferro com íons inorgânicos 
especialmente cloretos varia de acordo com a faixa de pH. 
Diante disto pode-se dizer que o processo de oxidação é extremamente sensível 
aos ânions inorgânicos presentes na solução (RATANATAMSKUL et al., 2010). 
Além disso, é importante salientar que o H2O2 se decompõe (Equação 31) em 
temperaturas elevadas (40-50 ºC). Assim, o ideal é manter a reação em uma temperatura 
de 20-30 ºC. 
 
2H2O2               O2 + 2H2O                                              (31) 
 
A concentração de matéria orgânica também é uma característica a ser levada em 
consideração uma vez que influência diretamente no consumo de H2O2, assim como na 




Embora alguns parâmetros operacionais limitam a eficiência das reações de 
Fenton, o processo foto-Fenton é muito utilizado para a degradação de compostos 
recalcitrantes presentes em lixiviados, efluentes farmacêuticos, de indústrias têxteis, 
dentre outros tipos de efluentes (NOGUEIRA et al., 2007; SILVA et al., 2014; AMOR et 
al., 2015). 
No processo foto-Fenton, energia solar pode ser utilizada como fonte de radiação, 
o que é extremamente importante, uma vez que contribui para redução dos custos 
energéticos do processo (DE LAAT; GALLARD, 1999; NOGUEIRA; TROVÓ; VILLA, 
2005; TROVÓ; SILVA; NOGUEIRA, 2005).  
 
2.5.2. Combinação de tecnologias para o tratamento de efluentes 
 
Uma das dificuldades encontradas no tratamento de algumas matrizes é a 
complexidade de sua composição. Assim, nem sempre é possível obter alta eficiência 
aplicando processos isolados. Por outro lado, a integração de processos pode ser uma 
alternativa para obtenção de altas eficiências, buscando alcançar os padrões estabelecidos 
pela legislação.  
Vários estudos integrando processos físico-químicos e POA, processos biológicos 
e POA, ou até mesmo a combinação entre o físico-químico, POA e biológico têm sido 
feitos (GASPARINI, 2011; CAVALCANTI et al., 2013). 
 PRIMO e colaboradores (2008) compararam diferentes processos: UV/Fe2+/H2O2; 
H2O2/Cu2+; H2O2; Fe2+/H2O2; UV/H2O2 e UV no tratamento de chorume. Foi observado 
que o processo de fotólise resultou em apenas 3% de remoção de COD e cor, enquanto 
que H2O2/UV conseguiu remover 36% de COD e 92% de cor. Já os processos Fenton 
(Fe2+/H2O2) e Fenton-like (Cu2+/H2O2) apresentaram eficiência de 64% e 58% de 
remoção de COD e cor, respectivamente. Por fim, o processo foto-Fenton 
(UV/Fe2+/H2O2) resultou em 86% de remoção de COD e uma descoloração total da cor, 
sendo este o mais eficiente. 
SILVA e colaboradores (2013) avaliaram o processo de degradação do chorume 
utilizando o processo foto-Fenton acoplado ao processo biológico. O chorume avaliado 
apresentava uma baixa biodegradabilidade devido à presença de uma elevada 
concentração de substâncias húmicas e uma elevada carga de nitogênio principalmente 
na forma de amônia. A acidificação do chorume a um pH 3,0 levou a uma redução de 
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COD de 54-58%, devido à precipitação dos ácidos húmicos. Além do mais foi observado 
que a eficiência de remoção de COD do sistema combinado foi de 86% o que corresponde 
a 55% de remoção referente ao processo foto-Fenton e 31% ao biológico.  
Segundo ESKELINEN e colaboradores (2010), foi aplicado POA na remoção de 
compostos recalcitrantes presente no efluente do branquiamento de celulose de papel 
utilizando precipitação, irradiação ultrasonica, Fenton-like, eletro-oxidação e foto-
Fenton. A precipitação química acoplada a todos os processos citados proporcionou uma 
remoção de 90% de COD, enquanto que a irradiação ultrasonica acoplada ao processo 
Fenton-like (12%), eletro-oxidação (28%) e foto-Fenton (20%) processos estes 
empregados isoladamente com as mesmas condições de funcionamento (Fe3+ 1 g L-1 e 
H2O2 3 g L-1, 200 rpm e 60 min de exposição). Apesar dos tratamentos testados serem 
capazes de reduzir a carga orgânica em 90%, ainda é necessário a aplicação de um 
tratamento sequencial visando atingir os limites estabelecidos pela legislação de descarte 
de efluente. 
Conforme descrito acima, a combinação de processos para o tratamento de 
efluentes é uma boa alternativa, considerando os riscos potencias a saúde humana e ao 
ambiente que estes podem causar. A Figura 8 sugere alguns critérios de seleção do tipo 


















Figura 8. Parâmetros de escolha do melhor tipo de tratamento de chorume. 
 
Fonte: Adaptado de KUNIAWAN, et al., 2006. 
  
Analisando a Figura 8, é possível observar que a escolha de um tratamento 
adequado para chorume deve levar em consideração a eficiência requerida, custos de 




















 Aplicar o processo foto-Fenton para degradar a matéria orgânica presente em 
chorume de aterro sanitário, bem como avaliar os efeitos da matriz (cor, turbidez e 





 Avaliar a influência dos parâmetros operacionais (espécie e dosagem do 
coagulante – Fe3+ ou Al3+) na eficiência de remoção de cor e turbidez durante os 
processos de coagulação-floculação; 
 Avaliar a influência da concentração de Fe2+ na eficiência de remoção de carbono 
orgânico dissolvido (COD) durante aplicação do processo foto-Fenton; 
 Avaliar a influência dos íons Cl- e SO42- no processo foto-Fenton durante a 
degradação do COD; 
 Avaliar a combinação dos processos de coagulação-floculação e foto-Fenton 






4. MATERIAIS E MÉTODOS 
 




1. 1,10-fenantrolina - C12H8N2H2O (Synth): preparo de solução estoque 5,05x10-3 
mol L-1; 
2. Acetato de sódio - CH3COONa (Panreac): preparo de solução estoque 1,22 mol 
L-1; 
3. Ácido nítrico – HNO3 (65% m/m) (CRQ); 
4. Ácido sulfúrico - H2SO4 (Synth): preparo de solução estoque 3 mol L-1; 
5. Cloreto férrico hexahidratado- FeCl3.6H2O (F. Marques de Sa): preparo de 
solução estoque 14 g L-1; 
6. Cloridrato de hidroxilamina – NH2OHHCl (Vetec): preparo de solução estoque 
1,45 mol L-1; 
7. Cromato de potássio - K2CrO4 (Reagen): preparo de solução estoque 0,27 mol L-
1; 
8. Dicromato de potássio - K2Cr2O7(Vetec): preparo de soluções estoque 0,167 mol 
L-1 para análise de DQO; 
9. Hidróxido de sódio - NaOH (Synth): solução estoque 1 mol L-1; 
10. Metavanadato de amônio (NH4VO3) (Vetec): preparo de solução 62 mmol L-1 em 
meio ácido (proporção de 7,254 g NH4VO3 em concentrado H2SO4); 
11. Nitrato de bário - Ba(NO3)2 (Nuclear); 
12. Nitrato de prata - AgNO3(Synth): preparo de solução estoque 0,0141 mol L-1; 
13. Padrões de carbono total (CT) hidrogenoftalato ácido de potássio (KHC8H4O4) 
(vetec); carbonato (Na2CO3) e bicarbonato de sódio (NaHCO3) para a 
determinação de carbono inorgânico (CI) - preparo de solução padrão de 1000 mg 
L-1 para CT e CI; 
14. Peróxido de hidrogênio 30 % (m/m) - H2O2 (Synth); 
15. Sulfato de alumínio - Al2(SO4)3.18H2O (Proquímicos): preparo de solução 
estoque 13,5 g L-1; 
16. Sulfato de mercúrio - HgSO4 (Synth); 
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17. Sulfato de prata - (Ag2SO4) (Vetec): utilizado no preparo de soluções estoque de 
Ag2SO4 em meio ácido (proporção de 5,5 g Ag2SO4/kg de H2SO4); 
18. Sulfato ferroso heptahidratado- FeSO4.7H2O (Vetec); 




 Agitador magnético 752A (FISATOM); 
 Analisador de carbono TOC – VCPH7CPN (SHIMADZU); 
 Balança analítica AUY 220 (SHIMADZU): ± 0,0001 g; 
 Bloco digestor para DQO (HACH); 
 Bomba de vácuo (PRISMATEC); 
 Centrifuga Allegra X- 22R (BECKMAN COULTER) 
 Condutivímetro TEC4-MP (TECNAL); 
 Dessecador; 
 Espectrofotômetro UV-Vis, modelo UV-1800 (SHIMADZU); 
 Estufa TE-396/1 (TECNAL); 
 pHgâmetro (BEL ENGENEERING); 
 Radiômetro PMA2100 (SOLAR LIGHT CO.) 
 Turbidímetro 2100Q (HACH). 
 
4.2. Coleta das amostras de chorume e armazenamento 
 
O aterro sanitário de Uberlândia localiza-se na BR 452, Km 123,8 no Estado de 
Minas Gerais, o qual recebe RSU gerado por uma população de aproximadamente 660 
habitantes, distribuída numa área de 4.115 km2, resultando numa densidade demográfica 
em torno de 147 hab/km2 (IBGE,2015). O aterro atual, iniciado em 2011, tem capacidade 
para receber 490 toneladas/dia de RSU, possui uma área de 20 hectares, com uma 
previsão de vida útil de 20 anos. Ele atende 100% da população urbana, inclusive os 
distritos e recebe diariamente a capacidade máxima de RSU (490 toneladas/dia) 
(SECRETARIA MUNICIPAL DE PLANEJAMENTO URBANO, 2012). 
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Em 2011 o aterro recebeu 156.692 toneladas de resíduos domiciliares e comerciais 
e 18.863 toneladas de resíduos industriais (SECRETARIA MUNICIPAL DE 
PLANEJAMENTO URBANO, 2012). 
De maneira geral, a composição do RSU em Uberlândia está distribuída da 
seguinte forma: 64% matéria orgânica, 11% metais, 8% papel misto, 7% papelão, 3% 
plástico filme, 4% vidro e 3% referente à madeira e outros (SECRETARIA MUNICIPAL 
DE PLANEJAMENTO URBANO, 2012). 
O aterro sanitário de Uberlândia foi construído pela compactação do solo com 
uma camada de argila, buscando uma completa impermeabilização. Uma vez preparado 
o solo, foram instalados drenos horizontais constituídos por tubos perfurados de PVC de 
100 mm de diâmetro. Tais tubos foram colocados em valas de aproximadamente 0,5 m 
de largura por 0,5 m de profundidade, sendo estes protegidos com pedra de mão e capim, 
para filtrar e evitar o entupimento dos drenos. 
O aterro sanitário da cidade de Uberlândia produz chorume a uma vazão média de 
1,9 L S-1 (SECRETARIA DE ESTADO DE MEIO AMBIENTE E 
DESENVOLVIMENTO SUSTENTÁVEL, 2009). 
O chorume gerado no aterro sanitário é tratado em um reator anaeróbio, porém foi 
constatado que a eficiência do tratamento é muito baixa obtendo uma média anual de 
26,5% para DBO e 16,9% para DQO. Contudo, a DN COPAM/CERH-MG 01/08 
determina que haja um percentual de redução de no mínimo 70%. A ineficiência do 
tratamento deve-se a variação da composição do chorume gerado. Desta forma, com o 
intuito de atingir os parâmetros estabelecidos pela legislação, o efluente tratado é 
encaminhado a ETE Uberabinha através de um emissário (SECRETARIA DE ESTADO 
DE MEIO AMBIENTE E DESENVOLVIMENTO SUSTENTÁVEL, 2009). 
Uma vez coletado o lixiviado este é submetido a vários percursos até o seu 
lançamento no emissário de esgoto do DMAE (Departamento Municipal de Água e 
Esgoto de Uberlândia), seguido em direção a ETE Uberabinha.  
As amostras de chorume foram coletadas após o percurso de drenagem em manta 
de polietileno de alta densidade (Figura 9), entre os meses de Maio de 2012 e Abril de 
2014. Foram coletados 50 L de chorume em frascos de polietileno, seguido do ajuste de 
pH  3 com H2SO4 e refrigeração a 4 ºC, conforme estabelecido no Standard Methods, 








4.3. Caracterização do efluente 
 
Inicialmente foram retiradas alíquotas do efluente bruto que foram submetidas às 
seguintes análises: COD, carbono inorgânico dissolvido, carbono total dissolvido, 
cloreto, ferro dissolvido, sulfato, sólidos totais, sólidos suspensos, sólidos dissolvidos, 
cor, turbidez, demanda química de oxigênio total (DQOtotal), demanda química de 
oxigênio dissolvido (DQOdissolvido), condutividade, demanda bioquímica de oxigênio total 
(DBO5t), demanda bioquímica de oxigênio dissolvido (DBO5d), nitrogênio total, 
nitrogênio amoniacal e fósforo total.  
 
4.4. Experimentos foto-Fenton 
 
 Os experimentos de fotodegradação foram feitos em escala de laboratório 
utilizando como fonte de radiação duas lâmpadas de luz negra de 10W. As lâmpadas 
foram posicionadas em paralelo e separadas entre si por uma distância de 3,5 cm, sendo 
mantidas a 1 cm acima do topo da superfície do reator de 5,5 cm de profundidade 
(0,13x 0,13 m) com um volume de 0,8 L e 0,016 m2 de área superficial (Figura 10). Este 
recipiente foi preenchido com o chorume resultando em uma profundidade de 5 cm. A 
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irradiação foi medida utilizando um radiômetro (PMA 2100 solar Light Co) na região 
UVA (320 – 400 nm), com o sensor posicionado no mesmo ângulo e distância definida 
para a incidência da radiação no reator, obtendo-se uma irradiância média de 35 Wm-2. 
 Um volume de 0,8 L de chorume foi irradiado imediatamente após a adição da 
solução de Fe2+ ajuste de pH entre 2,5 e 2,8 e adição de H2O2.   
 
Figura 10. (A) Sistema completo do reator fotoquímico, (B) interior da câmara utilizada 






 Foram feitos três conjuntos de experimentos: 1) influência da concentração de 
Fe2+ (50, 100 e 200 mg L-1), sendo a eficiência monitorada pela remoção de matéria 
orgânica (COD) e consumo de H2O2 durante 20 horas de experimento, utilizando o 
chorume bruto do aterro sanitário. As concentrações de Fe2+ utilizadas neste trabalho 
foram baseadas em estudos da literatura (ROCHA et al., 2011; TROVÓ; GOMES 
JUNIOR; MACHADO, 2013). A concentração de H2O2 foi mantida em excesso entre 200 
e 2000 mg L-1 durante os experimentos, sendo feitas novas adições de mais H2O2, a fim 
de compensar o seu consumo, a qual foi determinada pelas análises feitas ao longo do 
experimento; 2) Experimentos realizados sob a melhor condição obtida (100 mg L-1 Fe2+), 




íons cloreto e sulfato de forma isolada ou simultânea durante o processo foto-Fenton 
aplicado no efluente bruto sob a melhor condição estabelecida Fe2+ (100 mgL-1). Os íons 
cloreto e sulfato foram precipitados utilizando AgNO3 e Ba(NO3)2 respectivamente, de 
acordo com a estequiometria da reação e do número de mols de cada íons presente em 
solução. 
 Após a amostragem e antes de todas as análises, um excesso de solução 1,0 mol 
de Na2SO3 foi adicionado às amostras (exceto nas análises de determinação de H2O2 e 
ferro), de acordo com a estequiometria entre H2O2 e Na2SO3 para assegurar a eliminação 
do H2O2 residual, cessando assim a reação de Fenton. Além disso, o pH foi ajustado entre 
6 e 8 induzindo a precipitação de ferro presente na amostra, seguido de filtração através 
de membranas com tamanho médio de poro 0,45 ȝm. 
 
4.5. Tratamento de coagulação-floculação  
 
Antes de integrar o processo de coagulação-floculação ao tratamento foto-Fenton 
no chorume, foram feitos experimentos a fim de avaliar a ação dos agentes coagulantes 
FeCl3 e Al2(SO4)3, representados simplesmente pelas concentrações dos íons Fe3+ e Al3+ 
em pH 3. Este valor de pH foi utilizado uma vez que após a amostragem do chorume, foi 
adicionado H2SO4 para preservar a amostra como sugerido por métodos padrão 
(STANDARD METHODS, 2005; VILAR et al., 2012; SILVA et al., 2015). 
A influência da dosagem dos íons coagulantes (5, 15, 30, 60, 120, 240, 480 e 960 
mg L-1), foram avaliadas monitorando-se a remoção de turbidez, cor e COD. As 
concentrações dos íons coagulantes foram definidas com base no trabalho de AMOR e 
colaboradores (2015) e estudos de nosso grupo de pesquisa (COSTA FILHO et al., 2016).  
Os experimentos foram realizados utilizando béqueres contendo 50 mL de 
chorume. Depois da dosagem do agente coagulante, a solução foi mantida sob agitação 
magnética a 120 rpm durante 5 minutos, para favorecer a coagulação. Em seguida, a 
velocidade de agitação foi reduzida para 20 rpm e mantida sob agitação magnética por 20 
minutos, com o objetivo de favorecer a floculação. Finalmente, a agitação magnética foi 
desligada e a solução foi deixada em repouso por 60 minutos com o intuito de favorecer 
a sedimentação do floculado. O sobrenadante foi retirado a partir de um ponto localizado 




4.6. Análises químicas 
 
4.6.1. Carbono orgânico dissolvido (COD) 
 
 A mineralização, conversão da matéria orgânica em dióxido de carbono e água, 
durante o processo de fotodegradação foi avaliada pela medida do decaimento da 
concentração de COT, utilizando-se um analisador de carbono (TOC-VCPH/CPN – 
Shimadzu). O analisador de carbono faz medidas de carbono total (CT) e carbono 
inorgânico (CI). O COT é dado pela subtração de CT e CI. É importante ressaltar, que 
após filtração em membranas 0,45 m, o que foi determinado é COD. 
A determinação de CT se dá através da combustão das amostras a 680 ºC catalisada 
por platina suportada sobre esferas de alumina e posterior análise do gás (CO2) por 
absorção no infravermelho, o sinal gera um pico e o processador de dados calcula a área 
correspondente ao pico. Esta área é proporcional à concentração de CT. 
Para a determinação de carbono inorgânico (CI), o sistema adiciona 
automaticamente ácido fosfórico 25% as amostras, reduzindo assim o pH e com o 
borbulhamento de ar, provoca-se a geração de CO2 a partir de carbonatos e bicarbonatos, 
ou seja, proveniente do CI, ao qual é conduzido diretamente ao detector de infravermelho, 
sendo o princípio da medida o mesmo que CT. 
O cálculo das concentrações é realizado utilizando-se curvas analíticas feitas por 
diluição de soluções estoque de CT e CI. Em cada determinação de CT e CI são realizadas 
duas injeções da amostra e uma terceira no caso do coeficiente de variação ultrapassar 
2% após as duas injeções. 
 
4.6.2. Peróxido de hidrogênio (H2O2) 
 
 A quantificação de peróxido de hidrogênio residual é de extrema importância, uma 
vez que envolve a reação de Fenton no decorrer da degradação de efluentes. 
O consumo de H2O2 durante o processo de fotodegradação foi monitorado 
espectrofotometricamente UV-vis, com o máximo de absorção em 450 nm (NOGUEIRA; 
OLIVEIRA; PATERLINI, 2005) pela geração de peroxovanádio (VO23+) de coloração 




VO3- + 4H+ + H2O2  VO23+ + 3H2O                                  (32) 
 
A concentração de peróxido pode ser calculada pela equação 33: 
 
Onde ΔA450 é o valor da absorbância lida, V1 é o volume (mL) da alíquota retirada 
para análise, V2 é o volume final após a diluição e  é a absortividade do cátion 
peroxovanádio igual a 277 L mol-1 cm-1, obtida pela curva analítica do peróxido de 
hidrogênio na faixa de 0,025 a 6,00 mmol L-1. Para a realização das análises foram 
retiradas alíquotas de 0,5 mL da amostra em tempos pré-determinados e adicionados em 
balão de 10,0 mL contendo 1,0 mL de metavanadato de amônio (62 mmol L-1), seguido 
de diluição. Posteriormente foi realizado a leitura no espectrofotômetro utilizando uma 
cubeta de quartzo com caminho óptico de 1 cm. 
 
4.6.3. Determinação de íons cloretos (Cl-) 
 
A determinação dos íons cloretos foi realizada através do Método de Mohr, o qual 
consiste na titulação dos íons cloreto (Cl-) com uma solução padrão de nitrato de prata 
(AgNO3 0,0141 mol L-1) utilizando-se como indicador o cromato de potássio (K2CrO4 
5% m/v) que na presença de íons Cl- forma um precipitado insolúvel AgCl (Equação 34). 
O ponto final da titulação é determinado quando ocorre a precipitação completa 
do cloreto, o primeiro excesso de íons prata (Ag+) adicionado irá se combinar com os íons 
cromato formando um precipitado de cromato de prata (Ag2CrO4) de cor avermelhada 
indicando o ponto final da titulação (Equação 35) (BACCAN, 2001). 
 
Ag+ (aq) + Cl-(aq) AgCl(s)                         (34) 
2Ag+(aq) + CrO42-(aq)  Ag2CrO4(s)                                         (35) 
 
Para corrigir o erro cometido na detecção do ponto final da titulação faz-se a 
titulação em branco (água destilada), este valor deve ser subtraído do valor da titulação 




 ܥ݈− ሺ݉� �−ଵሻ = ሺ�ಲ−�ಳሻ � � � ଷହ,ସହ଴�     
 
Onde: 
VA = Volume gasto da solução titulante para a amostra; 
VB = Volume gasto da solução titulante para o branco; 
M = Molaridade da solução titulante (AgNO3); 




A medida de turbidez foi realizada utilizando o método nefelométrico que tem 
como base a leitura da intensidade da luz dispersa pela amostra de 90º em direção a luz 
incidente. O turbidímetro faz a comparação do espalhamento do feixe de luz através da 
amostra analisada com o espalhamento do feixe de uma amostra padrão. Quanto maior o 
espalhamento, maior a turbidez. 
Para a medida da turbidez das amostras de chorume utilizou-se um turbidímetro 
2100Q (HACH), sendo este calibrado com soluções padrões de 10, 20, 100 e 800 NTU 
indicados pelo fornecedor. 
 
4.6.5. Cor aparente 
 
 A medida foi realizada utilizando o método padrão de cor APHA 500, este padrão 
que é composto por hexacloroplatinato de potássio (1 g L-1), cloreto 
cobaltosohexahidratado (1 g L-1) e ácido clorídrico 3,6% (v/v). 
Este método se baseia na determinação da cor aparente pela absorbância da 
amostra em Ȝ = 455 nm. Os valores obtidos para as amostras foram confrontados com a 




Este parâmetro avalia a concentração de íons presentes em uma solução. A 




As medidas de condutividade das amostras de chorume foram realizadas 
utilizando um condutivímetro TEC4-MP (TECNAL), calibrado com padrão                 146,9 
ȝS cm-1 a 25 ºC. 
 
4.6.7. Sólidos totais dissolvidos (SD) 
 
Para determinar a quantidade de sólidos dissolvidos totais na amostra, uma 
cápsula de porcelana foi seca em estufa a 180 ºC durante 1 hora, levada ao dessecador 
por 30 minutos para resfriamento e posteriormente, pesada em uma balança analítica. 
A amostra foi vigorosamente agitada e uma quantidade capaz de proporcionar 
entre 2,5 e 200 mg de sólidos suspensos foi filtrada por sistema a vácuo previamente 
montado e umedecido com uma pequena porção de água destilada. Após passagem da 
amostra, o filtro foi lavado com duas porções de 10 mL de água destilada. A sucção a 
vácuo foi mantida por aproximadamente 3 minutos após a lavagem. 
O filtrado foi transferido para a cápsula de porcelana a qual foi mantida em estufa 
a 180 ºC até completa secagem da amostra, seguida de repouso em dessecador por 30 
minutos e pesagem. O ciclo de secagem, resfriamento e pesagem foi repetido até a 
obtenção de massa constante ou até que a massa da cápsula não sofresse variação maior 
que 4% da massa pesada anteriormente. 
Cálculos:  ܵܦ =  ሺ�మ−�భሻ×ଵ଴଴଴଴଴଴�       
 
Onde: 
SD = sólidos dissolvidos (mg L-1); 
M1 = massa da cápsula seca; 
M2 = massa da cápsula com resíduo, em gramas; 
V = volume da amostra utilizada na filtragem em mL. 
 
Para efeito comparativo, o mesmo procedimento foi realizado com outra 
alíquota, contudo utilizando 103-105 ºC ao invés de 180 ºC. 
A quantificação de sólidos suspensos totais secos foi realizada utilizando-se um 




vidro de relógio por 1 hora e posteriormente foi levado ao dessecador por 30 minutos para 
resfriamento e pesagem. Em seguida, o filtro foi colocado em um sistema de filtração a 
vácuo e umedecido com uma pequena porção de água destilada. 
A amostra foi vigorosamente agitada, filtrando-se 25 mL da mesma, seguido de 
duas lavagens com porções de 10 mL de água destilada. A sucção a vácuo foi mantida 
por aproximadamente 3 minutos após a lavagem. 
O filtro foi retirado do sistema de filtração a vácuo e, com o auxílio de um vidro 
de relógio, foi novamente colocado em estufa para secagem a 103-105 ºC. Medidas de 
massa foram feitas a cada 1 hora de secagem até que a massa do filtro não sofresse 
variação maior que 4 % da massa pesada anteriormente. 
A quantidade de sólidos suspensos foi calculada segundo a fórmula 38: 
 ܵܵ =  ሺ�మ−�భሻ×ଵ଴଴଴଴଴଴�  
               
Onde: 
SS = sólidos em suspensão (mg L-1); 
M1 = massa do filtro seco antes da filtragem da amostra, em gramas; 
M2 = massa do filtro com resíduo, após filtragem da amostra e secagem, em 
gramas; 
V = volume da amostra utilizada na filtragem em mL. 
 
4.6.8. Determinação de sólidos totais 
 
Para a determinação de sólidos totais presentes na amostra, uma cápsula de 
porcelana foi seca em estufa a 103-105 ºC por 1 hora. Em seguida foi armazenada em 
dessecador para resfriamento e pesagem.  
Após agitação da amostra, uma alíquota de 25 mL foi transferida para a cápsula 
de porcelana previamente pesada, levando-a novamente em estufa a 103-105 ºC até 
completa evaporação. Em seguida, a cápsula de porcelana foi levada ao dessecador para 
resfriamento pesagem. O ciclo de secagem, resfriamento e pesagem foi repetido até a 






 ܵܶ =  ሺ�మ−�భሻ×ଵ଴଴଴଴଴଴�     
 
Onde: 
ST = sólidos totais (mg L-1); 
M1 = massa da cápsula, em gramas; 
M2 = massa da cápsula com resíduo, após filtragem da amostra e secagem, em 
gramas; 
V = volume da amostra utilizada em mL. 
 
Para efeito comparativo, o mesmo procedimento foi realizado com outra 
alíquota, contudo utilizando 180 ºC ao invés de 103-105 ºC. 
 
4.6.9. Ferro total dissolvido 
 
Esta análise é baseada pela formação de um complexo entre os íons Fe2+ com a 
1,10-fenantrolina, este complexo é determinado espectrofotometricamente em (Ȝ = 510 
nm), este complexo formado apresenta uma coloração laranja.  
Para a formação do complexo do ferro com a 1,10-fenantrolina (5,05x10-3 mol L-
1) é necessário que o ferro esteja presente na forma Fe2+. Assim, foi adicionado um agente 
redutor (hidroxilamina 1,22 mol L-1), objetivando a redução dos íons Fe3+ a Fe2+ 
(Equação 40). 
 
2Fe3+ + 2NH2OH  2Fe2+ + N2 + 4H2O                                (40) 
 
O procedimento consiste na adição de 300 ȝL de hidroxilamina, 2000 ȝL de 1,10-
fenantrolina, 1600 ȝL de acetato de sódio e 1000 ȝL da amostra em um balão de 10 mL. 
Consequentemente esta solução é submetida a leitura de absorbância em um 






4.6.10. Demanda química de oxigênio (DQO) 
 
 A determinação da DQO foi feita utilizando o método padrão 5220 D (APHA, 
2000). Este método baseia-se na estimativa de quantidade de matéria orgânica (CxHyOz) 
que pode ser oxidada por agentes oxidantes fortes em condições ácidas. 
 O agente químico oxidante forte K2Cr2O7 (Cr6+) é reduzido a Cr3+ ao oxidar os 
componentes da amostra. O dicromato é submetido a aquecimento em bloco digestor em 
meio ácido (H2SO4) catalisada por íons prata (Ag2SO4) na presença de mercúrio II como 
complexante/eliminador de cloretos. A reação principal pode ser representada pela 
Equação 38 (ZUCCARI; GRANER; LEOPOLDO, 2005). 
 
10CxHyOz + nCr2O72-                                      10CO2 + 2nCr3+ + (2n+5y)H2O      (41) 
 
Onde: n = 4X + Y -2Z 
 
A faixa de DQO utilizada foi de 100 a 1200 mg L-1 de O2, a concentração de Cr3+ 
é proporcional a quantidade de matéria orgânica oxidada uma vez que todo o Cr6+ é 
reduzido a Cr3+ durante a reação. O Cr3+ é determinado espectrofotometricamente com 
medidas de absorbância em Ȝ = 600 nm, onde todos os valores de absorbância foram 















5. RESULTADOS E DISCUSSÃO 
 
5.1. Caracterização do chorume 
 
As principais características físico-químicas do chorume antes e depois do ajuste 
do pH com H2SO4 foram determinadas (Tabela 6). 
O chorume em pH natural (7,8) apresentou uma razão DBO5/COD de 0,58 o que 
pode ser considerado como biodegradável. No entanto, após o ajuste de pH para 3 
observa-se uma diminuição na razão DBO5/COD de 0,58 para 0,35 indicando uma 
amostra com uma baixa biodegradabilidade (MARCO, 1997; JARDIM, 2004). Este 
resultado pode estar associado com a precipitação parcial (50%) dos compostos 
biodegradáveis, uma vez que o valor da DBO5 diminui de 2,211 para 1,090 mg de O2 L-
1. Também foi observado uma diminuição acentuada nos valores de COD e DQO (31% e 
22%, respectivamente).  
Em contrapartida, houve um aumento nos valores de cor aparente, turbidez e 
sólidos suspensos após a acidificação (Tabela 6) do chorume. Isto está associado as 
substâncias húmicas, compostas por humina, ácidos húmicos e fúlvicos. A humina é 
insolúvel em água em qualquer valor de pH, enquanto os ácidos fúlvicos são solúveis em 
água em qualquer valor de pH, sendo responsáveis pela cor amarela brilhante ou amarela 
acastanhada (STEVENSON, 1994). Por outro lado, a solubilidade dos ácidos húmicos 
(responsáveis pela cor acastanhada) é fortemente dependente do pH, sendo insolúvel em 
pH  2 (STEVENSON, 1994; UYGNER-DEMIREL; BEKBOLET, 2011). A diferença 
de solubilidade entre os ácidos húmicos e fúlvicos se dá pela diferença de sua composição 
elementar, grupos funcionais, massa molar etc. 
A composição elementar média (%) das substâncias húmicas extraídas de águas é 
de 55,03% C, 5,24% H, 36,08% O, 1,42% N e 2,00% S, enquanto que para os ácidos 
húmicos é de 54,99% C, 4,84% H, 33,64% O, 2,24% N e 1,51% S (ROCHA; ROSA; 
CARDOSO, 2009). Desta forma, pode se dizer que quanto maior for a presença de 
oxigênio, maior será a concentração de grupos funcionais, tornando-os mais hidrofílico.  
Além disso, uma elevada quantidade de grupos oxigenados torna a substância mais ácida, 
favorecendo a formação de complexos com espécies metálicas. 
Portanto, é observado que durante a fase de acidificação uma grande parte dos 
ácidos húmicos precipitam, o que justifica o aumento na cor aparente, turbidez e sólidos 
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suspensos (Tabela 6). Além disso, houve um aumento pronunciado na concentração de 
sulfato (de <10 para 6741 mg L-1) devido ao processo de acidificação com H2SO4. O 
aumento no total de sólidos dissolvidos é justificado pela adição de H2SO4. 
 
Tabela 6. Principais parâmetros físico-químicos do chorume utilizado neste trabalho, 
determinados antes e após acidificação com H2SO4. 
Parâmetros Antes Após 
pH 7,8 3,0 
Cor aparente (mg L-1 Pt/Co) 4.100 5.064 
Turbidez (NTU) 149 410 
Sólidos suspensos (mg L-1) 163 237 
Sólidos dissolvidos (mg L-1) 7.630 9.743 
Sólidos totais (mg L-1) 8.144 10.223 
COD (mg C L-1) 981 679 
DQO (mg O2 L-1) 3.965 3.085 
DBO5 (mg O2 L-1) 2.211 1.090 
BOD5/DQO 0,58 0,35 
Cloreto (mg L-1) 2.651 2.074 
Nitrogênio total 915 n.d 
Nitrogênio amoniacal 776 n.d 
Sulfato (mg L-1) <10* 6.741 
Fósforo total (mg L-1) 7,5 5,7 
Ferro total dissolvido (mg L-1) n.d. 20,5 
         *Limite de quantificação = 10 mg L–1; n.d. = não determinado. 
 
5.2. Escolha da fonte de radiação utilizada durante o processo foto-Fenton 
 
A reação de Fenton é eficiente na degradação de compostos orgânicos, porém é 
influenciada por vários parâmetros operacionais, tais como: pH, temperatura, 
concentração de H2O2, ferro e matéria orgânica, assim como pela fonte de radiação. A 
concentração de ferro, H2O2 e a fonte de radiação são determinantes no custo, assim como 
na eficiência.  
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Diante disto, é necessário selecionar a fonte de radiação a ser utilizada que melhor 
represente o espectro de emissão da radiação solar. Segundo GRIMM (2014), 43% da 
energia solar corresponde a luz visível (400-700 nm), 49% corresponde ao infravermelho 
próximo, 7% ultravioleta (UV) e menos de 1% a raios X, gama e ondas de rádio.  
 Dentre as lâmpadas existentes no mercado as que melhor representam a luz solar 
são as de xênon juntamente com as halógena, por possuírem um amplo espectro de 
emissão de comprimentos de onda desde o UV até o infravermelho próximo. A Figura 11 
apresenta o espectro de emissão de uma lâmpada fluorescente negra (NARDS -Light 
Express - 10W) que foi adotada neste trabalho e o espectro da luz solar. 
 
Figura 11. Espectro de emissão característico da lâmpada fluorescente negra – 10 W (A) 
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Fonte: (A) autor, (B) Grimm, 2014. 
   
 Analisando a Figura 11A pode ser observado que a emissão da lâmpada 
fluorescente utilizada abrange desde a região do UV-A, em maior intensidade, até a região 
do infravermelho próximo. A região de 0,38-0,40 ȝm apresentou maior intensidade de 
emissão, porém a partir de 0,35-0,370 ȝm também houve uma emissão considerável. De 
modo geral, o perfil do espectro de emissão da lâmpada fluorescente mostrou-se similar 
ao da luz solar (Figura 11B), podendo está lâmpada ser utilizada como fonte de radiação 
durante o processo foto-Fenton.  
 Embora haja a possibilidade do emprego de radiação solar no processo foto-
Fenton, ela não foi utilizada pelo fato dos experimentos terem sido feitos durante um 
período de 20 h. Este tempo foi definido com base em experimentos prévios feitos até 6 
h, não sendo observada uma eficiência significativa de mineralização. Além disso, 
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considerando a possibilidade de utilizar luz solar somente no período das 9:00 às 15:00 h 
(devido a maior intensidade luminosa solar), vários dias são necessários, o que limitaria 
os estudos deste trabalho. Assim, optou-se por utilizar radiação artificial. 
 
5.3. Tratamento utilizando o processo foto-Fenton 
 
5.3.1. Influência da concentração de Fe2+ 
 
A concentração inicial de íons ferrosos é de fundamental importância na eficiência 
do processo foto-Fenton, uma vez que em baixas concentrações a reação de decomposição 
do H2O2 catalisada pelo íon Fe2+ (Equação 6) ocorre em menor extensão. Por outro lado, 
em excesso favorece a formação de precipitado, o que compromete negativamente a 
eficiência do processo, uma vez que aumenta a turbidez e consequentemente inibe a 
penetração da radiação UV na solução (Equação 11). Além disso, pode competir com a 
matéria orgânica por radicais hidroxila (Equação 17) (RIVAS et al., 2001; ZAPATA et 
al., 2009; BABUPONNUSAMI; MULTHUMKUMAR 2014; POURAN et al., 2015). 
  
Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + HO- + HO                                                                 (6) 
Fe(OH)2+ + hȞ → Fe2+ + HO                                                               (11) 
Fe2+ + HO Fe3+ + OH-                                              (17) 
 
Foram avaliadas diferentes concentrações de Fe 2+ (50, 100 e 200 mg L-1) na 
remoção de COD pelo processo foto-Fenton. A Figura 12a mostra um decaimento rápido 
na concentração de COD durante as três primeiras horas de reação, seguido por um 
aumento da concentração de COD entre 5 e 7 h. A maior velocidade de decaimento do 
COD nas três primeiras horas ocorreu provavelmente pela ação simultânea da 
acidificação com o processo de coagulação-floculação, e, em menor extensão pelo 
processo foto-Fenton. Embora após amostragem, o pH do chorume foi ajustado para 
próximo de 3, um novo ajuste foi necessário para fixar o pH entre 2,5 e 2,8, com o objetivo 
de favorecer a reação de Fenton. É conhecido que a redução do pH, diminuiu a 
solubilidade das substâncias húmicas, pelo fato de haver deslocamento no equilíbrio dos 
grupos carboxílicos, o que justifica a redução na concentração de COD. Como pode ser 
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observado na Tabela 6, houve uma diminuição de 31% durante a fase de acidificação. 
Comportamento semelhante foi observado por AMOR et al., 2015, onde observou-se uma 
redução de 42% de COD em amostras de chorume quando houve um ajuste de pH para 
próximo de 3. 
Além disso, espera-se uma contribuição do processo de coagulação-floculação, 
uma vez que a concentração inicial de ferro total dissolvido foi aproximadamente 23-51% 
mais baixo do que os valores teóricos (Figura 12c), considerando o ferro dissolvido 





Figura 12. Efeito da concentração de Fe2+ na (a) remoção de COD; (b) concentração de 
ferro total dissolvido e (c) consumo de H2O2 durante tratamento de chorume bruto pelo 
processo foto-Fenton. Condições iniciais: COD = 680 ± 13 mg C L–1; H2O2 = 2000 mg 
L–1 (reposto próximo de 200 mg L–1); pH = 2,5-2,8. Inserção: aproximação do consumo 
de H2O2 durante as primeiras cinco horas. 
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As concentrações de ferro disponíveis durante o processo foto-Fenton foram 
sempre inferiores aos valores previamente definidos (50, 100 e 200 mg L-1). As 
concentrações médias determinadas durante as 20 h de experimento foram 
respectivamente: (40,2 ± 6,0) mg L-1, (68,9 ± 10,0) mg L-1 e (118,3 ± 6,5) mg L -1 (Figura 
12b). A redução na concentração de ferro dissolvido na solução também pode ser devido 
à sua complexação com substâncias fúlvicas, bem como pelos íons cloreto e sulfato 
(PIGNATELLO et al., 2006; VILAR et al, 2012; DA SILVA et al, 2014).  
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A baixa eficiência do processo foto-Fenton nas três primeiras horas pode ser 
associada ao baixo consumo de H2O2 (Figura 12c). De 5-7 h provavelmente ocorreu uma 
degradação lenta das substâncias húmicas não dissolvidas, proporcionando assim um 
aumento do COD (Figura 12a). A partir deste ponto observa-se que o processo 
predominante ocorrido foi o foto-Fenton, uma vez que apresentou um consumo 
considerável de COD, combinado com um consumo elevado de H2O2 (Figura 12a e 
Figura 12c). 
Observa-se que dentro das condições avaliadas (Figura 12), duplicando a 
concentração de Fe2+ de 50 mg L-1 para 100 mg L-1 houve um aumento na remoção de 
COD. Entretanto duplicando a concentração para 200 mg L-1 não houve melhoria na 
eficiência de remoção de COD. Estes resultados sugerem que a concentração de 100 mg 
L-1 de Fe2+ é o suficiente para desencadear o processo fotocatalítico induzido pela 
radiação artificial. Assim, pode ser afirmado que utilizando 100 mg L-1 de Fe2+ a 
regeneração fotocatalítica de íons ferrosos a partir dos íons férricos é bastante rápida, 
assegurando a disponibilidade de íons ferrosos para consumir H2O2 e consequentemente 
produzir radicais hidroxila. Estes resultados estão de acordo com trabalhos publicados na 
literatura (ROCHA et al., 2011; TROVÓ et al., 2013). Além disso, é conhecido que o 
excesso de ferro tende a competir com a matéria orgânica pelos radicais hidroxila 
(BABUPONNUSAMI; MUTHUMKUMAR, 2014; POURAN et al., 2015), o que 
justifica o maior consumo de H2O2 na presença de 200 mg L-1 de Fe2+ quando comparado 
com a utilização de 100 mg L-1 (Figura 12c). Em paralelo, o excesso de ferro aumenta a 
turbidez, limitando o acesso de luz no meio reacional, comprometendo a regeneração de 
íons ferrosos.  
Como mencionado anteriormente, devido as reações de precipitação e 
complexação, uma concentração inicial de 100 mg L-1, corresponde a uma concentração 
de (68,9 ± 10,0) mg L-1 de ferro durante todo o processo foto-Fenton, sendo esta 
concentração o suficiente para promover de forma eficiente o tratamento do lixiviado 
bruto. Estes resultados estão de acordo com o obtido por ROCHA e colaboradores (2011), 
onde a melhor remoção de COD foi alcançada começando com uma concentração de ferro 
inicial de 60 mg L-1. É importante ressaltar que os reatores utilizados neste trabalho e por 
ROCHA e colaboradores (2011) eram diferentes, no entanto, apresentam o mesmo 




Porém é importante salientar que se faz necessário remover o excesso de ferro 
(68,9 ± 10,0 mg L-1) em solução, uma vez que excede o limite de 15 mg L-1 permitido 
pela legislação brasileira para o descarte de efluentes (NOGUEIRA et al., 2007; 
CONAMA Res. 430/2011). Este excesso de ferro pode ser removido através do ajuste de 
pH para (>3), visto que favorece a formação de oxi-hidróxidos de ferro de baixa 
solubilidade, os quais podem ser removidos por sedimentação ou flotação. Além disso, 
pode-se utilizar a troca iônica, microfiltração e nanofiltração como estratégias para a 
remoção do ferro (MORUZZI; REALI, 2012).  
Desta forma, a concentração de 100 mg L-1 de Fe2+ foi utilizada para avaliar a 
influência dos íons cloreto e sulfato sobre o tempo, assim como o consumo de reagentes 
e a eficiência do tratamento do chorume bruto e pré-tratado, mediado pelo processo foto-
Fenton. 
 
5.3.2. Influência dos íons cloreto e sulfato e integração de tratamento  
 
Devido aos altos valores de cor, turbidez e sólidos suspensos (Tabela 6), é 
importante avaliar a aplicação de um pré-tratamento, como é o caso do processo de 
coagulação-floculação, buscando remover ao máximo tais parâmetros, visto que na 
sequência será acoplado um processo fotoquímico, no qual é importante que haja uma 
solução mais próxima do transparente, a fim de favorecer a penetração de radiação 
(ZAYAS; GEISSLER; HERNANDEZ, 2007; YALILI KILIC; YONAR; KESTIOGLU, 
2013). Além disso, altas concentrações de Cl- e SO42- afetam a eficiência das reações de 
Fenton (VILAR et al., 2012).  
A eficiência do processo de coagulação-floculação pode ser afetada por vários 
parâmetros operacionais tais como o tipo de coagulante, tempo de tratamento, pH, 
agitação, aeração e a presença de substâncias inorgânicas e orgânicas na composição da 
matriz (AMOR et al., 2015). Neste trabalho, foram avaliados o tipo e a dosagem do agente 
coagulante, uma vez que após a amostragem do chorume no aterro sanitário o pH inicial 
foi ajustado para 3 com H2SO4, como o sugerido pela literatura (STANDARD 
METHODS, 2005; VILAR et al., 2012; SILVA et al., 2015). 
A influência da concentração dos íons coagulantes Al3+ e Fe3+ foram avaliadas em 
diferentes concentrações (5, 15, 30, 60, 120, 240, 480 e 960 mg L-1), sendo monitorada a 
eficiência de remoção de cor, turbidez e COD (Figura 13). 
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Figura 13. Efeito da dosagem dos íons coagulantes na remoção de turbidez, cor e COD 
do chorume bruto pelos processos de coagulação-floculação-decantação utilizando agente 
coagulante Fe3+ (símbolos fechados) e Al3+ (símbolos abertos). 
 


















De acordo com a Figura 13, pode-se observar que o tipo de coagulante influência 
fortemente a remoção de cor aparente e turbidez, parâmetros estes que interferem 
fortemente o processo fotoquímico, principalmente para concentrações até 480 mg L-1. 
Além disso, considerando a concentração de 480 mg L-1 de cada íon coagulante 
melhores resultados foram obtidos utilizando Fe3+. Por outro lado, a mesma eficiência de 
remoção foi observada utilizando 960 mg L-1 de Al3+ (Figura 13). Embora estudos 
revelem que sais de ferro sejam mais eficientes do que o alumínio (RENOU et al., 2008; 
DAUD et al., 2012;), nossos resultados demonstram que a escolha depende da dose do 
agente coagulante a ser utilizado.  
No entanto, é importante salientar que a utilização de ferro é mais viável que o 
uso de alumínio, considerando a sua concentração em mol L-1, uma vez que a massa molar 
de ferro (56 g mol L-1) é quase duas vezes maior que a massa molar de alumínio (27 g 
mol L-1). Isso significa que para obter a mesma concentração do agente coagulante Fe3+ 
em (mg L-1), é necessária uma concentração molar duas vezes maior de Al3+. Além disso, 
existem estudos epidemiológicos que sugerem uma possível relação entre o Mal de 
Alzheimer e o alumínio utilizado em tratamento de águas como um dos agentes 
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etiológicos de doenças mentais (FREITAS et al., 2001; FERREIRA et al., 2008), sendo 
assim, mais viável o uso do ferro.  
Além disso, pode ser observado que o processo de coagulação-floculação é 
ineficiente na remoção de matéria orgânica (Figura 13). A baixa eficiência durante a 
remoção de COD está associada ao processo de acidificação, onde uma grande parte dos 
ácidos húmicos foram precipitados pela redução do pH. Assim, podemos dizer que apenas 
uma fração de ácidos húmicos foi removida durante o processo de coagulação-floculação. 
Deve salientar-se que é necessário um valor de pH inferior a 2 para ocorrer a precipitação 
completa dos ácidos. Uma vez que os ácidos fúlvicos não são precipitados pelos íons de 
ferro, pressuponha-se que haja formação de complexos solúveis com o mesmo. 
Considerando que baixa concentração do agente coagulante reduz os custos de 
funcionamento, a concentração de 240 mg L-1 de Fe3+ foi escolhida como a melhor 
concentração a ser utilizada no pré-tratamento. Optou-se por empregar 240 mg L-1 e não 
480 mg L-1, uma vez que o ganho na eficiência da remoção de cor e turbidez, duplicando 
a concentração de Fe3+ não é justificada. Utilizando Fe3+ em pH inicial 3, houve uma 
redução de 60%, 80% e 11% na remoção de cor, turbidez e COD, respectivamente (Figura 
13). Este mesmo percentual de remoção de turbidez foi obtido por AMOR e 
colaboradores (2015) durante o pré-tratamento de lixiviados de aterros, utilizando FeCl3. 
No entanto, foi utilizada uma maior concentração de Fe3+ (415 mg L-1) a pH 5, o que 
demonstra a necessidade de se avaliar as condições operacionais para cada matriz. 
 Após determinar o melhor íon coagulante assim como a sua concentração (240 
mg L-1 de Fe3+) foram feitos experimentos a fim de comparar a eficiência do processo 
foto-Fenton aplicado diretamente ao chorume bruto e em uma amostra previamente 
tratada com Fe3+ (Figura 14). Além disso, foi avaliada a influência dos íons cloreto e 
sulfato de forma isolada ou combinada durante o processo foto-Fenton (Figura 14). É 
importante salientar que todos os experimentos utilizando o processo foto-Fenton foram 
feitos utilizando a melhor concentração de Fe2+ (100 mg L-1), determinada previamente 
na seção 5.3.1. 
Após precipitação dos íons cloreto (2.041 mg L-1, 58 mmol L-1) e sulfato (6.741 
mg L-1, 70 mmol L-1) ou pelo tratamento utilizando Fe3+, foi obtida uma redução de 33% 
no conteúdo de COD (Figura 14a). Além disso, observou-se que a precipitação destes 
íons favorece o processo foto-Fenton quando comparado com a sua aplicação direta ao 
chorume bruto (Figura 14a). 
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 A presença dos íons sulfato interfere muito mais do que a presença dos íons cloreto 
no processo foto-Fenton, como melhor demonstrado pelos resultados normalizados de 
COD (Figura 14b). Foi obtida uma melhor remoção de COD quando os íons sulfato foram 
previamente precipitados e uma eficiência semelhante foi alcançada quando os íons 
cloreto e sulfato foram simultaneamente precipitados (Figura 14a). Por exemplo, com a 
precipitação dos íons sulfato, uma concentração residual de COD de 181 mg C L-1 foi 
obtida após 5 h. Por outro lado, precipitando somente íons cloreto, um residual de 152 
mg C L-1 de COD foi alcançado somente após 9 h, enquanto para o chorume bruto este 
mesmo residual foi alcançado após 12 h de processo. Além disso, houve um menor 
consumo de H2O2 na ausência de sulfato (2.937 mg L-1), quando comparado com 7.727 e 
7.345 mg L-1 na ausência de cloreto e no chorume bruto, respectivamente (Figura 14c). 
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Figura 14. Influência dos íons cloreto e sulfato e do pré-tratamento na (a) degradação de 
COD; (b) COD normalizado; (c) consumo de H2O2, durante o processo foto-Fenton 
aplicado ao chorume bruto (símbolos fechados) e chorume após pré-tratamento (símbolos 
abertos) utilizando 100 mg L-1 de Fe2+. Condições iniciais: CODinicial = 673 mg L-1; 
CODapós pré-tratamento = 449 ± 33 mg L-1; H2O2 = 2000 mg L-1 (adicionado quando próximo 
de 200 mg L-1 residual); pH = 2,5-2,8. 
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A menor velocidade de remoção de COD no tratamento do chorume bruto pode 
ser atribuída a quatro razões sendo elas: 1) diminuição da produção de radicais hidroxila, 
devido a formação de complexos de Fe(III), tais como FeCl, FeCl2+, FeCl2+, FeSO4+, 
Fe(SO4)2-, as quais afetam a distribuição e a reatividade das espécies de ferro;2) sequestro 
de radicais hidroxila e formação de radicais inorgânicos (Cl●,Cl2●– e SO4●), sendo estes 
menos reativos que os radicais hidroxila (HO●); 3) decomposição do H2O2 por íons menos 
69 
 
reativos (cloretos e sulfatos) aumentando o consumo de H2O2 e 4) reações de oxidação 
que envolvem estes radicais inorgânicos. 
É importante ressaltar que altas concentrações de cloreto (50-100 mmol L–1) são 
necessárias para inibir a formação do íon Fe(III) peroxocomplexo, para contribuir 
significativamente na redução da velocidade de decomposição do H2O2 (DE LAAT; LE, 
2006). Por outro lado, estes mesmos autores relataram uma redução de 50% na velocidade 
de decomposição do H2O2 por Fe(III) quando uma concentração de sulfato próxima de 7 
mmol L-1 foi utilizada. A influência dos íons sulfato na eficiência do tratamento foto-
Fenton deve ser relacionada com a sua capacidade de estabelecer ligações mais estáveis 
nos complexos de Fe(III), quando comparado com o cloreto.  
  SILVA e colaboradores 2015, fizeram uma comparação do tipo de ácido a ser 
utilizado (H2SO4, HCl e H2SO4 + HCl), assim como o valor de pH na solução durante a 
eficiência de remoção de COD de chorume pelo processo foto-Fenton. Estes autores 
verificaram que em pH 2,8 as espécies de ferro predominantes em solução são: FeSO4+ 
(59,4%), Fe(SO4)2– (29,5%), Fe3+ (4,4%), Fe(OH)2+ (2,9%), FeOH2+ (2,4%) e FeCl2+ 
(1,3%). Estas espécies de ferro podem produzir por fotólise SO4●–, HO●, Cl● e Cl2●–. No 
entanto, considerando o baixo rendimento quântico da fotólise referente às espécies 
FeSO4+ em condições ácidas, a fonte principal dos radicais sulfatos ocorre pelo sequestro 
de radicais hidroxilas a partir dos íons hidrogenosulfato. Isto justifica os resultados 
obtidos neste trabalho, desde que uma maior quantidade de H2O2 foi necessária para 
atingir o mesmo valor residual de matéria orgânica na ausência de cloreto, mas na 
presença de sulfato e no tratamento do chorume bruto, quando comparado ao chorume 
contendo apenas cloreto. É importante salientar que embora Cl2●– e SO4●– sejam fortes 
oxidantes (E (Cl2●–/2Cl–) = 2,09 V e E(SO4●–/SO42–) = 2,43 V), capazes de oxidar H2O2 
e Fe(II), eles são mais seletivos e menos reativos que os radicais hidroxila HO● (NETA 
et al., 1988; STANBURY, 1989). Além disso, os radicais sulfatos podem contribuir para 
a degradação de espécies orgânicas somente quando presente em altas concentrações 
SO42–  1 mol L–1. 
Em relação ao pré-tratamento utilizando Fe3+ seguido do processo foto-Fenton, 
pode ser observado um efeito sinérgico na remoção de COD, quando comparado ao 
processo isolado (Figura 14a), desde que somente após 2 h de reação, uma concentração 
residual de COD de 153 mg C L-1 (Figura 14) foi obtida com um consumo de 549 mg L -
1 de H2O2 foi obtido (Figura 14c). O acoplamento deixa explícito um melhor resultado do 
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que o obtido removendo apenas íons sulfato. Como pode ser observada na Figura 14a, a 
aplicação de Fe3+ como agente coagulante promoveu uma remoção de COD de 36%, um 
resultado semelhante ao obtido por precipitação de íons cloreto e sulfato. É importante 
ressaltar que não houve a remoção de íons cloreto e sulfato durante o pré-tratamento, 
conforme verificado pelas respectivas análises de tais íons. Assim, embora inicialmente 
uma remoção de COD foi obtida testando diferentes estratégias, uma solução 
praticamente incolor foi obtida utilizando Fe3+ como pré-tratamento, enquanto uma 
solução escura com intensidade média foi obtida após a precipitação dos íons cloreto e 
sulfato, sugerindo que a interferência dos ânions pode ser compensada pela maior 
penetração de luz na solução, favorecendo a reação foto-Fenton.  
O maior consumo de peróxido de hidrogênio (Figura 14c) quando a remoção de 
COD foi mantida praticamente constante (Figura 14a) é devido às reações ineficientes, as 
quais não justificam a aplicação do processo foto-Fenton para longos períodos de reação 
(TROVÓ et al., 2013; BABUPONNUSAMI; MUTHUMKUMAR, 2014;  POURAN et 
al., 2015). 
 De uma forma geral, pode ser observado que a presença de íons inorgânicos 
(sulfato e cloreto) e principalmente turbidez e cor, afetam fortemente a velocidade de 
mineralização (Figura 14a, b) e o consumo de H2O2 (Figura 14c), visto que foi necessário 
um tempo maior de reação para atingir a mesma eficiência de remoção de COD (70-77%) 
no chorume bruto (Figura 14a,b). 
Diante dos resultados apresentados observa-se que o pré-tratamento utilizando 
Fe3+, seguido pelo processo foto-Fenton foi o mais eficiente, uma vez que após 2 h de 
reação uma concentração residual de COD de 153 mg C L-1 foi obtida com um consumo 
de 549 mg L-1 de H2O2, enquanto que para o chorume bruto foi necessário um tempo e 
concentração de H2O2 6 e 13 vezes maior, respectivamente. Embora o pré-tratamento 
implique em custos adicionais devido a utilização do cloreto férrico, o menor consumo 
de H2O2 acaba compensando. Além disso, é possível tratar um maior volume de chorume 









Este estudo demonstra a importância da combinação de processos para a 
degradação de compostos recalcitrantes presentes em chorume. O processo físico-
químico foi eficiente para remover turbidez e cor.  Por outro lado, ficou evidente a 
necessidade de acoplamento com outra tecnologia para degradar a matéria orgânica, visto 
que os processos de coagulação-floculação-decantação apresentaram baixa eficiência 
para remoção da mesma. 
  Foi observado que o aumento da concentração de Fe3+ de 0-480 mg L-1 aumenta 
a remoção da cor e turbidez, porém optou-se por empregar 240 mg L-1 e não 480 mg L-  1 
uma vez que o ganho na eficiência de remoção de cor e turbidez, não é significativa. 
Utilizando 240 mg L-1 Fe3+ em pH 3, foi possível reduzir em 60%, 80% e 11% os valores 
de cor, turbidez e COD, respectivamente. 
Além disso, foi observado que a presença de íons inorgânicos (sulfato e cloreto) 
não afetam o processo foto-Fenton, mas sim o tempo de tratamento, consumo de peróxido 
de hidrogênio, assim como a velocidade da reação, visto que foi necessário um maior 
tempo de reação e consumo de peróxido de hidrogênio para atingir a mesma eficiência 
no lixiviado bruto.   
 Da mesma maneira, a avaliação das variáveis envolvidas durante o processo foto-
Fenton (concentrações Fe2+ e H2O2) é essencial para maximizar a eficiência do tratamento 
do efluente após o pré-tratamento do chorume com Fe3+ (240 mg L-1). Diante disto, as 
concentrações ideais determinadas para H2O2 e Fe2+ foram 2000 mg L-1 e 100 mg L-1 
respectivamente.  
 Melhores resultados de mineralização foram obtidos acoplando os processos de 
coagulação-floculação e foto-Fenton, haja visto que após 2 h de reação obteve-se uma 
concentração residual de 153 mg C L-1 com um consumo de 549 mg L-1 de H2O2, 
enquanto que para o chorume bruto foi necessário um tempo e concentração de H2O2 6 a 
13 vezes maior, respectivamente.  
Diante disto, pode-se concluir que o acoplamento entre o processo de coagulação-
floculação e foto-Fenton constituem uma boa alternativa para o tratamento de chorume 





7. PERSPECTIVAS  
 Avaliar a evolução da ecotoxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri antes e 
durante a aplicação do processo foto-Fenton; 
 Avaliar a evolução da biodegradabilidade, dada pela razão DBO/DQO durante a 
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CAPÍTULO 2 -  Degradação de ciprofloxacino por fotólise e processos de oxidação 




Produtos farmacêuticos em particular os antibióticos, são amplamente utilizados 
na medicina humana e veterinária. No entanto, uma fração significativa destes agentes 
terapêuticos é excretada sem alterações por meio de fezes e urina, ou em menor 
intensidade através de metabólitos (VASCONCELOS, et al., 2009a; BILA; DEZOTTI, 
2003). Estudos demonstram que a principal fonte de contaminação de ambientes 
aquáticos são as estações de tratamento de esgoto (ETE), pois a remoção de tais 
substâncias é ineficiente através dos tratamentos convencionais. 
Considerando que a cidade de Uberlândia possui uma economia baseada na 
atividade agrícola e pecuária, mais de 2 milhões de litros de leite por dia são processados 
por laticínios da cidade, sendo a maior exportadora de leite em pó do Brasil 
(PREFEITURA DE UBERLÂNDIA, 2011). Contudo, para prevenção de doenças 
infecciosas como mastites, assim como para promover o crescimento e manter a boa 
saúde animal, atividade pecuária utiliza uma grande quantidade de antibióticos, sendo um 
deles o antibiótico ciprofloxacino (CIP).  
Como consequência de seu amplo uso, este composto pode estar presente em 
águas superficiais, subterrâneas e estações de tratamento de esgoto (LUO et al., 2011; 
ZHOU et al., 2011; TONG; ZHUO; GUO, 2011; XU et al., 2011) e ser ingerido 
indiretamente pela população quando esta água retornar ao consumo humano. 
O CIP tem sido determinado em ambientes aquáticos em concentrações médias de 
20 e 200 ng L-1 nos Estados Unidos da América e no Brasil, respectivamente 
(LOCATELLI et al., 2011; MELO et al., 2009). Além disso, foi determinado em águas 
superficiais da França, Grécia, Itália, Suécia e Suíça em concentrações médias entre 97 e 
370 ng L-1 (MELO et al., 2009), assim como em efluentes hospitalares do Brasil e 
Alemanha (entre 32 e 999 mg L-1) e 124 mg L-1, respectivamente (VASCONCELOS et 
al., 2009a; HARTMANN et al., 1999). Considerando sua baixa remoção em ETE pelos 





Embora haja alguns estudos sobre a degradação de CIP por fotólise (KEEN; 
LINDEN, 2013) e processos de oxidação avançada tais como a ozonização (DE WITTE 
et al., 2008; 2010), H2O2/UV (KEEN; LINDEN, 2013), fotocatálise heterogênea (PAUL 
et al., 2007; AN et al., 2010; GAD-ALLAH et al., 2011), Fenton (GIRI; GOLDER, 2014; 
2015) e foto-Fenton (BOBU et al., 2008; VASCONCELOS et al., 2009b; SUN et al., 
2009; PERINI et al., 2013; LIMA et al., 2014; GIRI; GOLDER 2015), nenhum 
comparativo foi feito entre diferentes POA e fotólise, avaliando-se a toxicidade dos 
































Avaliar a degradação de CIP por diferentes processos (UV, H2O2/UV, Fe3+/UV, 




 Avaliar e comparar a degradação de CIP por diferentes processos (UV, H2O2/UV, 
Fe3+/UV, Fe2+/UV, Fe3+/H2O2, Fe2+/H2O2, Fe3+/H2O2/UV, Fe2+/H2O2/UV e 
TiO2/UV) utilizando diferentes fontes de radiação, lâmpada germicida (radiação 
UVC) e lâmpada de luz negra (radiação UVA); 
 Avaliar a evolução da ecotoxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri e da 
atividade antimicrobiana para as bactérias Escherichia coli e Staphylococcus 
aureus; 































 Os fármacos são substâncias químicas que possuem propriedades farmacológicas 
com finalidades na medicina humana e veterinária. Essas substâncias incluem compostos 
orgânicos e inorgânicos que apresentam uma solubilidade moderada em água, sendo eles 
lipofílicos e biologicamente ativos. Os fármacos em geral são inalados, ingeridos via oral 
e/ou injetados (LIPINSKI et al., 1997; KUMMERER, 2009).  
Após o seu uso, as moléculas são absorvidas, distribuídas e parcialmente 
metabolizadas em órgãos como o fígado e rins, e, finalmente excretadas pelo organismo. 
Desta forma, o organismo é o responsável por eliminar o excesso de fármacos, assim 
como outros compostos tóxicos através de biotransformações enzimáticas que os 
convertem em compostos mais polares e hidrofílicos (IKEHATA et al., 2006; 
BRUNTON et al., 2012). 
Levando em consideração que os fármacos são parcialmente metabolizados, e, 
excretados na urina e fezes, seu destino final são as ETE (HEBERER, 2002; BILA; 
DEZOTTI, 2007; MELO et al., 2009; REGITANO; LEAL, 2010; TONG; ZHUO; GUO, 
2011). Neste contexto, as principais rotas de entrada de resíduos farmacêuticos no 
ambiente ocorrem pelo lançamento de esgoto doméstico, tratado ou não, em cursos de 
água, resíduos de fármacos por indústrias farmacêuticas, eliminação de medicamentos 
vencidos ou não consumidos, fármacos de uso veterinário, assim como o uso de fezes de 
animais bovinos como adubo para o solo (; HEBERER, 2002; BILA; DEZOTTI, 2003; 




Os antibióticos são compostos naturais ou sintéticos capazes de inibirem o 
crescimento, ou causar a morte de bactérias e fungos (WALSH, 2003). Eles são utilizados 
como promotores de crescimento ou para propósitos terapêuticos, sendo comumente 
detectados em afluentes e efluentes (KUMMERER; ALAHMAD; 
MERSCHSUNDERMANN, 2000).  
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Em geral, antibióticos são compostos recalcitrantes, persistindo em solos e águas, 
além de serem facilmente transportados a longas distâncias pelos processos de lixiviação 
(BILA; DEZOTTI, 2003; STUMPF et al., 1999). A presença de antibióticos no ambiente 
é de grande preocupação, uma vez que podem ocasionar alterações na constituição 
genética dos microrganismos, ocasionando efeitos diretos e indiretos, permitindo o 
aparecimento de bactérias multi-resistentes, contaminação e bioacumulação nos recursos 
hídricos, processos fisiológicos anormais na reprodução de animais aquáticos e 
toxicidade em humanos (DAVISON, 1999; KÓLAR; URBANEK; LÁTAL, 2001; 
SCHWARTZ et al., 2003; MISPAGEL; GRAY, 2005; BILA; DEZOTTI, 2007; MELO 




 As quinolonas são divididas em quatro gerações (Tabela 8). A evolução das 
gerações exibe uma maior ação antimicrobiana, ou seja, uma maior capacidade 
bactericida, e, maiores propriedades farmacológicas (PATRICK, 1995). 
 
Tabela 7. Geração das quinolonas. 
Quinolonas Compostos Ação contra 
1º geração Ácido nalidixíco Enterobactérias 
2º geração Ácido pipemídico/Cinoxacina Pseudomonas 
3º geração Ciprofloxacino/Norfloxacino Gram-negativas/Gram-positivas 
4º geração Moxifloxacino/Gatifloxacino Gram-negativas/Gram-positivas 
 
As fluoroquinolonas são caracterizadas pela presença de um átomo de flúor na 
posição 6 do núcleo das quinolonas (Figura 15), tendo aplicações clínicas para infecções 
respiratórias, gastrointestinais e até mesmo algumas infecções de pele (NEMUTLU et al., 
2007).  
A presença deste átomo de flúor contribuiu para o aumento do espectro de atuação 
contra as bactérias gram-positivas e gram-negativas, proporcionando um aumento da 
90 
 
atividade antimicrobiana em até 1.000 vezes quando comparado as quinolonas da 
primeira geração, o que contribuiu para o seu amplo uso na medicina humana e veterinária 
(KASSAB et al., 2005).  
Uma vez ingerida, as fluoroquinolonas não são totalmente metabolizadas pelo 
organismo, e desta forma, são parcialmente excretadas na sua forma farmacêutica ativa, 
ou como metabolitos através de fezes e urina (SEIFRTOVÁ et al., 2008; SILVA, 
HOLLENBACH, 2010; VAN DOORSLAER et al., 2011). 
 
Figura 15. Estrutura geral dos antibióticos da classe das fluoroquinolonas. 
 
 
Fonte: CORRADO, 1987. 
 
3.1.4. Ciprofloxacino (CIP) 
 
O ciprofloxacino – CIP (Figura 16) é um antibiótico sintético que foi descoberto 
em meados de 1987. Ele pertence ao grupo das fluoroquinolonas, sendo atualmente um 
dos antibióticos mais prescritos, por apresentar uma rápida absorção, sendo indicado a 
vários tipos de doenças como: trato urinário, respiratório, digestório etc. (PERINI et al., 
2013; DE WITTE et al., 2009). Ele atua na inibição do DNA das enzimas girasse, 
topoisomerase II e topoisomerase IV, ocasionando a morte de bactérias (PAUL; DODD; 


















Fonte: Autor.  
 
Na Tabela 9, estão apresentadas as concentrações médias de CIP detectadas em 
ambientes aquáticos presentes em alguns países. 
 





Matriz (País) Referência 
97-370 Águas superficiais (França, Grécia, Itália, Suécia e 
Suíça) 
1 
20 Águas superficiais (EUA) 2 
200 Águas superficiais (Brasil) 3 
60 Efluente de ETE (França) 4 
20 Água natural (EUA) 5 
199 Águas superficiais (Brasil) 6 
260 Esgoto bruto (Itália) 7 
Fontes: (1) MELO et al., 2009; (2,3) LOATELLI et al., 2011; MELO et al., 2009; (4) ANDREOZZI; 
MAROTTA; PAXÉUS, 2003; (5) KOLPIN et al., 2002; (6) LOCATELLI; SODRÉ; JARDIM, 2011; (7) 
CASTIGLIONI et al., 2006. 
 
3.2. Fotocatálise heterogênea 
 
Os primeiros trabalhos utilizando fotocatálise heterogêna iniciaram na década de 




potencialidade como método de degradação de poluentes (MALATO et al., 2002; 
PELAEZ et al., 2012; MACHADO et al., 2013; CHEN et al., 2015).  
A fotocatálise heterogênea é um processo baseado na ativação eletrônica de um 
semicondutor por luz solar ou artificial (KUNZ et al., 2002; AUGUGLIARO et al., 2012). 
Os catalisadores utilizados são caracterizados por uma banda de valência (BV) e uma 
banda de condução (BC), sendo que a diferença de energia entre o limite superior da 
banda de valência e o inferior da banda de condução é conhecido por energia de “band 
gap”.  
A absorção de fotóns com energia superior ou igual a energia de “band gap” 
resulta na promoção de um életron da banda de valência para a banda de condução, com 
geração concomitante de uma lacuna (h+) na banda de valência, também conhecido como 
elétron-lacuna (; HERRMANN, 2010; MACHADO et al., 2013; LIU et al., 2014). 
 
Semicondutor                   Semicondutor/ e- (bc) + Semicondutor/ h+(bv)             (42) 
 
Os elétrons que são transferidos para a banda de condução são responsáveis por 
reações de redução, que podem produzir hidrogênio gasoso e outras espécies oxidantes. 
  
Semicondutor / e- (bc) + H2O(ads)  H+ + HO-                                                             (43) 
Semicondutor / e- (bc) + H+(ads)  H2                                                                                  (44) 
 
As lacunas formadas podem reagir diretamente com o poluente adsorvido ao 
semicondutor, no entanto normalmente as reações ocorrem em meio aquoso, favorecendo 
a oxidação das moléculas de água ou grupos hidroxila adsorvidos na superfície do 
semicondutor, os quais podem subsequentemente oxidar o contaminante orgânico 
(KHATAEE; KASIRI, 2010; KHATAEE; ZAREI; ORDIKHANI-SEYEDLAR, 2011). 
A lacuna formada apresenta elevados potenciais positivos na faixa de +2,0 a +3,5 V, 
sendo estes suficientemente positivos para gerar radicais hidroxila (HO) (Equações 45-
46) (; KHATAEE; ZAREI; ORDIKHANI-SEYEDLAR, 2011; PELAEZ et al., 2012). 
 
Semicondutor / h+ BV + H2O(ads)  HO  + H+                                        (45) 




As espécies fotogeradoras podem participar de reações redox com diversas 
espécies químicas, uma vez que a lacuna na banda de valência é fortemente oxidante e o 
elétron na banda de condução é moderadamente redutor. As reações que ocorrem nas 
equações 42 e 43 podem promover a completa mineralização dos poluentes, levando a 
formação de dióxido de carbono, água e ácidos inorgânicos (PELAEZ et al., 2012). 
Os elétrons transferidos para a banda de condução são responsáveis pelas reações 
de redução, tais como a formação de hidrogênio, radicais hidroxila HO• e hidroperoxila 
HOO• (Figura 17) (PALMISANO et. al., 2007; CHONG et. al., 2010; KUMAR; DEVI, 
2011).  
 
Figura 17. Representação da fotoativação de um semicondutor para a produção de 
radicais oxidantes. 
 
Fonte. Autor, adaptado de (IBHADON e FITZPATRICK, 2013). 
 
O elétron da banda de condução é capturado pelo oxigênio, gerando radicais 
superóxido que podem promover a oxidação de compostos orgânicos a partir da 
fotoativação da partícula do semicondutor. 
Estudos mais recentes demonstram que o mecanismo de degradação não se dá 
exclusivamente através do radical hidroxila, mas também através de outras espécies 
radicalares derivadas do oxigênio (O2-, HO2, etc) formadas pela captura de elétrons 
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fotogeradores (Equações 47 a 50) (BAHNEMANN et al., 2007; AUGUGLIARO, et al., 
2012). 
O2•– + H+    HO2•                                  (47) 
O2•– + HO2•   OH• + O2 + H2O2                                          (48) 
2HO2•    O2 + H2O2                                (49) 
TiO2 (e-) + H2O2   TiO2 + OH-  + OH•                                         (50) 
 
 A produção de espécies reativas é influenciada por diversos fatores como: pH do 
meio reacional, acidez superficial do semicondutor, absorção ótica do semicondutor, 
morfologia, porosidade e área superficial (CARP; HUISMAN; RELLER, 2004; 
KUMAR; DEVI, 2011; MACHADO et. al., 2012). 
Um grande número de semicondutores pode ser empregado na fotocatálise 
heterogênea como (CdS, TiO2, WO3, ZnO, Fe2O3 etc.), sendo o dióxido de titânio o 
catalisador mais utilizado. O TiO2 destaca-se em função de sua abundância, baixa 
toxicidade, boa estabilidade química em uma ampla faixa de pH, atividade fotocatalítica 
e fotoestabilidade (MICHAEL et al., 2010; CHONG et al., 2010). Além disso, é possível 
obter partículas de dióxido de titânio em diferentes tamanhos e morfologias (ILIEV et al., 
2010; FU et al., 2014). 
O dióxido de titânio possui propriedades elétricas e ótica com “band gap” na 
região do ultravioleta (387 nm) que permite sua excitação nas regiões de UVC (200-280 
nm), UVB (280-320 nm) e UVA (320-380 nm) (ZHANG et al., 2012). O TiO2 pode ser 
encontrado em três diferentes fases cristalinas, anatase (tetragonal), rutilo (tetragonal) e 
broquita (ortorrômbica). Entre esses polimorfos, o termodinamicamente mais estável é a 
anatase devido a sua maior energia de “band gap” e também a sua microestrutura 
cristalina que promove uma melhor separação capaz de inibir a recombinação dos elétrons 
fotoexcitados (LIVRAGHI et al., 2009; LIU et al., 2010; HANAOR; SORRELL, 2011; 
DEVI, 2013). Diante disso, o dióxido de titânio na forma nanoestruturada tem atraído o 
interesse de diversas áreas de pesquisa (BENGTSSON; CASTELLOTE, 2014; LANG et 









 Acetonitrila – C2H3N (Fluke) 
 Ácido fórmico – CH2O2 (Sigma Aldrich) 
 Ácido fosfórico – H3PO4 (Synth) 
 Ácido sulfúrico – H2SO4 (Synth) 
 Catalase bovina - (Sigma – Aldrich) 
 Dióxido de titânio P25 (Aeroxide) 
 Metanol grau HPLC - CH3OH (Vetec) 
 Nitrato férrico Fe (NO3)39H2O (Synth) 
 Padrão de CIP, 98% – (Sigma Aldrich) 
 Peróxido de hidrogênio 30 % (m/m) - H2O2 (Synth) 
 Sulfato ferroso heptahidratado- FeSO4.7H2O (Vetec); 
 Sulfito de sódio – Na2SO3 (Synth) 
 
4.2. Experimentos de fotodegradação 
 
Os experimentos de fotodegradação foram realizados em escala de laboratório 
utilizando duas fontes de radiação, duas lâmpadas de luz negra ou duas lâmpadas 
germicidas, com a mesma potência 8W. As lâmpadas foram posicionadas em paralelo, 
separadas entre si por uma distância de 3,5 cm e a 1 cm acima do topo da superfície do 
frasco âmbar (4,3 cm de profundidade, 15,5 cm de diâmetro e 188,7 cm2 de área 
superficial). O recipiente foi preenchido com a solução até uma altura de 3,8 cm.  
As concentrações de ferro, TiO2 e H2O2 utilizados foram respectivamente 0,5; 80 
e 32 mg L-1.  
A concentração de H2O2 foi utilizada em todos os experimentos duas vezes maior 
que o valor estequiométrico, para garantir um excesso deste reagente no meio (Eq. 51). 
 




A concentração de TiO2 utilizada foi determinada a partir de estudos anteriores de 
nosso grupo de pesquisa que avaliou a degradação do inseticida fipronil por fotocatálise 
heterogênea, sendo observado uma melhor degradação na presença de 80 mg L-1 de TiO2. 
A escolha da concentração de ferro foi baseada na literatura através da razão 
Fe2+/H2O2 de 0,014 (LIMA et al., 2014). 
Alíquotas de 10 mL foram retiradas a 0, 2, 5, 10, 15, 20, 25, 30, 45 e 60 minutos. 
Os experimentos que utilizam ferro foram feitos em pH 2,5-2,8, uma vez que em pH 
acima de 3,0 ocorre a formação de hidróxidos insolúveis reduzindo a interação dos íons 
ferro com o peróxido de hidrogênio, enquanto que em baixos valores de pH, existem altas 
concentrações de H+ que atuam como sequestradores de radicais hidroxila 
(BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; NOGUEIRA et al., 2007). 
Os experimentos utilizando UV, H2O2/UV e TiO2 foram feitos em pH 7, devido a 
obtenção de melhores resultados, conforme descrito na literatura (CHANG et al., 2016; 
SUI et al., 2012; VASCONCELOS et al., 2009b). 
Antes de todos os experimentos utilizando TiO2, as suspensões foram mantidas 
sob agitação magnética no escuro durante uma hora para atingir o equilíbrio de adsorção-
dessorção.  
Após a amostragem e antes de todas as análises foram adicionados 200 ȝL de 
solução de catalase bovina (0,4 g L-1). Este procedimento foi realizado para assegurar a 
eliminação do H2O2 residual, eliminando a interferência causada por traços de H2O2 nas 
análises de toxicidade. Além disso, o pH foi ajustado entre 6 - 8 induzindo a precipitação 
do ferro presente na amostra, seguido de filtração através de membranas com poro de 




4.3.1. Cromatografia líquida de alta eficiência (HPLC) com detecção por absorção na 
região do ultravioleta  
  
As análises cromatográficas foram realizadas utilizando um cromatógrafo líquido 
(LC-6AD – Shimadzu, equipado com um detector UV-DAD, SPD-M20A – Shimadzu) e 
uma coluna Phenomenex C18 de fase reversa, Phenomenex (250 mm x 4,6 mm, 5 m).  
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As condições cromatográficas utilizadas para a determinação de CIP foram: fase 
móvel uma mistura de metanol/H3PO4 0,017 mol L-1, na proporção de 30:70 % (v/v), 
respectivamente a uma vazão de 1 mL min-1 em 278 nm, com um tempo de retenção de 
7,3 ± 0,2 min.  
 O limite de detecção (LD) e quantificação (LQ) do equipamento foi de 0,12 mg 
L-1 e 0,40 mg L-1 respectivamente.  
 
4.3.2. Peróxido de hidrogênio (H2O2) 
 
 A quantificação do peróxido de hidrogênio é extremamente importante uma vez 
que envolve a reação de Fenton no decorrer da degradação de efluentes.  
O consumo de H2O2 durante os processos de fotodegradação foi monitorado 
espectrofotometricamente, monitorando-se a absorção em 400 nm do complexo de ácido 
perititânico de coloração amarelada, formado pela reação do H2O2 com oxalato de titânio 
em meio ácido (USP TECNOLOGIES, 2015). 
Este método é adequado para a determinação de H2O2 em concentrações na faixa 
de 0,1 a 50 mg L-1 de H2O2. 
 
4.3.3. Determinação de ferro total 
 
Esta análise é baseada pela formação de um complexo entre os íons Fe2+ com a 
1,10-fenantrolina. O monitoramento é feito espectrofotometricamente na região do 
visível (Ȝ = 510 nm) (CLESCERI et al., 2005), conforme foi descrito no item 4.6.λ do 
capítulo1. 
 
4.3.4. Cromatografia líquida de alta eficiência acoplada à espectrometria de massas com 
detecção por tempo de vôo 
 
Os principais produtos de transformação formados durante o processo de 
fotodegradação foram identificados por LC-QTOF-MS/MS. Estas análises foram feitas 
em colaboração com a Profa. Carla Sirtori (UFRGS). O sistema cromatográfico (Nexera 
X2 Shimadzu) é equipado com XR-ODS III e com uma coluna analítica (2,0 mm x 50 
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mm e 1,6 mm de tamanho das partículas). Esta coluna foi mantida a uma temperatura de 
24ºC durante todas as análises. 
Foi utilizado o modo de eluição isocrática com (A) ácido fórmico 0,1% em água 
destilada, e (B) ácido fórmico em acetonitrila a 0,1%, com a seguinte programação: 10% 
de B (3 min), 10-95% de B (3-18 min), 95% de B (18-23 min), 95-10% de B (23-25 min) 
e com 10% de B (25-30 min).  
O sistema UPLC foi acoplado a um espectrofotômetro de massa com analisador 
quadrupolo por tempo de vôo (Impacto II, Bruker Daltonics). Os íons foram gerados a 
partir de uma fonte iônica de eletropulverização operado no modo positivo, com a sua 
massa monitorada na faixa de 50 a 600 Da em uma velocidade de 2Hz. 
As condições utilizadas durante as análises foram: temperatura do gás 200ºC; 
fluxo do gás 9 mL min1, pressão 4 bar; voltagem 4000V. A fórmula molecular assim 
como as informações dos fragmentos foram geradas a partir do Software Bruker Daltonics 
(Bremen, Alemanha). 
 
4.3.5. Ecotoxicidade aguda para Vibrio fischeri 
 
 A ecotoxicidade aguda foi avaliada medindo a emissão de luminescência das 
bactérias V. fischeri após 30 min de exposição as amostras de CIP (antes e após os 
experimentos de degradação). O pH das amostras foram ajustados entre 6-8, e a salinidade 
foi ajustada para 20 g L-1 de NaCl sendo mantidas a 15 ºC por um termobloco, de acordo 
com a NBR 15411-3:2015 (ABNT, 2012).  
 Para determinar a CE50, foi feita uma curva dose-resposta, variando-se a 
concentração de CIP de 0,5 a 33,1 mg L-1, medindo como fator resposta a redução de 50% 
da luminescência das bactérias após 30 min de exposição a estas soluções. 
 
4.3.6. Atividade antimicrobiana (AA) 
 
 As análises de AA foram feitas determinando-se a concentração mínima inibitória 
(CMI) de CIP utilizando Escherichia coli (ATCC 25922) e Staphylococcus aureus 
(ATCC 29213) como estirpes de referência.  
 As CMIs foram determinadas através do método de micro diluição, que consiste 
na diluição seriada em placas de 96 poços estéreis com diluições apropriadas para o 
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antibiótico CIP (ANDREWS, 2001; NCCLS, 2002). A faixa de concentração testada do 
antibiótico foi de 3,3 – 0,015 mg L-1. O inóculo bacteriano foi preparado utilizando 
Tryptic Soy Broth (TSB, Merck) o qual foi ajustado a 2x104-105 UFC mL–1 de acordo 
com a escala de referência de turbidez McFarland (0,5). Todos os controles e as amostras 
foram testadas em oito repetições. As placas de microtitulação foram incubadas durante 
24 h a 37 °C, sendo medida a densidade óptica das amostras em 595 nm (OD595), 
utilizando um leitor de microplacas (Fluostar Omega, o BMG Leitor de placas Labtech). 
Os resultados de AA foram expressos em função da inibição do crescimento bacteriano, 





Onde: AS - Absorbância média do poço com a amostra 






































5. RESULTADOS E DISCUSSÃO 
 
 Os resultados obtidos mostram que os parâmetros operacionais avaliados (pH e 
tipo de radiação) influenciam fortemente na fotodegradação de CIP.   
Uma maior velocidade de degradação de CIP foi observada utilizando a radiação 
UVC, quando comparada com a radiação UVA. Esses resultados podem ser explicados 
quando observado o espectro característico de CIP (Figura 18), dentro da região espectral 
analisada (190-600 nm). A radiação proporcionada pela lâmpada germicida possui um 
máximo de emissão em 254 nm capaz de promover a quebra da molécula, enquanto que 
a radiação UVA possui um máximo em 365 nm onde ocorre uma sobreposição das bandas 
da lâmpada de luz negra e da molécula de CIP o que permite prever a fotólise da molécula 
por essa fonte de radiação. 
 Além disso, na presença de radiação UVC, uma maior quantidade de energia é 
absorvida pelo composto-alvo em comparação com a radiação UVA, devido a máxima 
emissão da lâmpada germicida em 254 nm, sendo esta mais energética quando comparado 





Figura 18. Espectro UV-Vis de absorção de CIP na presença e ausência de Fe2+ ou Fe3+ 
a pH 2,5 e pH 7. Inserção: aproximação dos espectros de 350-500 nm, com os espectros 
de emissão da lâmpada de luz negra de 8W. Condições iniciais: [CIP] = 3,3 mg L-1; 
[Ferro] = 0,5 mg L-1. 
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 Aplicando o processo de fotólise direta a um pH inicial de 7,0, a concentração de 
CIP ficou abaixo do LD (<0,12 mg L-1) após 20 min de exposição à radiação UVC, 
enquanto que 60% de degradação de CIP foi atingida após 60 min com radiação UVA. 
Por outro lado, observa-se que a um pH de 2,5-2,8 ocorre uma diminuição da degradação 
de CIP sob as duas fontes de radiação, o que demonstra a forte influência do pH (Figura 
19 A). Esses resultados estão de acordo com os relatados na literatura, onde observou-se 
uma degradação mais rápida de CIP na forma não – iônica (pH 7,0), quando comparado 
com a forma catiônica (pH 5,0) (CHANG et al., 2016; SUI et al., 2012; VASCONCELOS 
et al., 2009 b). 
 Além disso, observou-se que em pH 7,0 ocorre um deslocamento hipsocrômico 
no espectro de 278 para 272 nm (Figura 18), devido a desprotonação dos grupos dos 
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ácidos carboxílicos de CIP. Estas observações são consistentes com relatos da literatura, 
que citam CIP na forma zwiteriónica (pKa entre 5,9-8,9), a qual desloca a banda de 
absorção máxima (SUI et al., 2012; TRIVEDI; VASUDEVAN, 2007). 
 O uso da fotocatálise heterogênea com TiO2 a pH 7,0 proporcionou alta 
degradação de CIP (Figura 19 B). Além disso, pode-se dizer que não houve diferença 
significativa entre as fontes de radiação utilizadas nesse processo.  
Isso ocorre uma vez que ambas as fontes de radiação UVA (365 nm) e UVC (254 
nm) possuem um mínimo de energia requerida para ativação do band-gap (TiO2 3,2 eV), 
uma vez que o comprimento de onda requerido para a promoção do elétron da banda de 
valência para a banda de condução deve ser igual ou menor que 387 nm (IBHADON; 
FITZPATRICK, 2013). 
Por estes processos, observa-se que houve a remoção completa de CIP após 
10 min de tratamento (Figura 19 B). É importante salientar, que antes da irradiação, a 
suspensão foi mantida sob agitação magnética no escuro durante 60 min, onde foi 
observado uma redução de 20% de CIP que está correlacionado ao processo de adsorção. 




















Figura 19. Degradação de CIP pelos processos avaliados em (A) fotólise direta em pH 
2,5 e 7,0; (B) fotocatálise heterogênea em pH 7,0; (C) Fe2+/Fe3+ na presença de radiação 
UVA; (D) Fe2+/Fe3+ na presença de radiação UVC; (E) Fenton em pH 2,5-2,8 e (F) foto-
Fenton em pH 2,5-2,8. A presença de radiação UVA é representada pelos símbolos 
fechados, radiação UVC pelos símbolos abertos e na ausência de radiação por símbolos 
semipreenchidos. Condições iniciais: [CIP] = 3,3 mg L-1; [ferro] = 0,5 mg L-1; [TiO2] = 
80 mg L-1, [H2O2] = 32 mg L-1. 



























































































 Todos os processos envolvendo espécies de ferro, assim como a fotólise direta 
foram realizados nas mesmas condições de pH 2,5 (Figura 19 A, C, D, E e F). A 
velocidade de degradação de CIP aumentou quando houve o acoplamento de Fe2+ e/ou 
Fe3+ com radiação (UVA e/ou UVC), devido a produção de radicais hidroxilas (Eq. 49) 
(POURAN et al., 2015; BABU PONNUSAMY; MUTHUKUMAR, 2014).  
 
Fe(III)(OH)2+  + h  Fe2+ +   OH                               (49) 
 
 Como pode ser observado na Figura 19 A, não houve degradação de CIP por 
fotólise em pH 2,5 utilizando radiação UVA. No entanto, foi observado um efeito 
sinérgico entre o acoplamento da radiação e ferro, uma vez que se obteve 13% e 40% de 
remoção de CIP utilizando Fe2+ e Fe3+ respectivamente, após 60 min de radiação (Figura 
19 C). A maior eficiência na presença de Fe3+ é associada a característica do espectro de 
CIP em pH 2,5 na presença de íons férricos (Figura 18). O aparecimento de uma banda 
em 450 nm é devido ao complexo formado CIP-Fe3+ (TRIVEDI; VASUDEVAN, 2007), 
o que contribui para uma maior absorção da radiação UVA emitida pela lâmpada. Por 
outro lado, na presença de radiação UVC foi obtido 27% de degradação de CIP por 
fotólise direta (Figura 19 A), enquanto que na presença de Fe3+/UVC e Fe2+/UVC foram 
obtidos 69% e 66% respectivamente, após 60 min de radiação (Figura 19 D).  
 O melhor resultado avaliado foi observado em pH 2,5-2,8 por meio do 
acoplamento de Fe2+/Fe3+, radiação UVA/UVC e H2O2 (Figura 19 E). Foi observado uma 
melhora acentuada utilizando o processo foto-Fenton contendo Fe2+, H2O2 e UVC ou 
UVA, atingindo 100% de degradação de CIP após 10 min, enquanto que para o processo 
Fenton apenas 44% de remoção de CIP foi alcançado para este mesmo tempo de reação 
(Figura 19 F). Utilizando Fe3+, H2O2 e radiação UVC, a mesma eficiência foi obtida após 
15 min de reação (Figura 19 E). Por outro lado, 25% de degradação de CIP foi alcançado 
após 60 min do processo Fenton (Figura 19 F).  
 Observa-se que a degradação de CIP pelos processos Fenton e foto-Fenton 
utilizando Fe2+ requer um tempo menor quando comparado a Fe3+ (Figura 19 E e F). Isto 
é explicado pela velocidade da reação entre o Fe2+ e H2O2 (k = 76 mol-1 L s-1), que é 
104 vezes maior do que a reação entre o íon Fe3+ e H2O2 (k = 0,002 L mol-1s-1) (MELO 
et al., 2009). 
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 O maior consumo de H2O2 (Figura 20) para o processo foto-Fenton quando 
comparado com as reações de Fenton, sugere que mais radicais hidroxila são formados o 
que justifica a sua melhor eficiência (Figura 19 F). Além disso, o maior consumo de H2O2 
usando Fe2+ em relação a Fe3+ (Figura 20) explica os melhores resultados (Figura 19 F). 
Finalmente, pode-se observar que para os experimentos que utilizam radiações UV (foto-
Fenton e H2O2/UVC), o consumo de H2O2 foi muito semelhante, o que demonstra a 
contribuição do H2O2 nos processos de degradação. 
 
Figura 20. Consumo de H2O2 pelos processos avaliados na presença de radiação 
ultravioleta UVA (símbolos fechados), radiação UVC (símbolos abertos) e na ausência 
de radiação (símbolos semipreenchidos). Condições iniciais: [CIP] = 3,3 mg L-1; [Ferro] = 
0,5 mg L-1; [H2O2] = 32 mg L-1; pH = 2,5-2,8 para os experimentos na presença de ferro 
e pH = 7,0 para os experimentos na ausência de ferro. Inserção: aproximação dos 
espectros de 0-4 mg L-1 de H2O2 consumido. 
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 A identificação de intermediários gerados durante o processo Fe3+/H2O2/UVA foi 
feita pelo sistema LC-QTOF-MS (Figura 19 F). As amostras foram retiradas em 
intervalos de tempos pré-estabelecidos descritos anteriormente na seção experimental.  
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 As análises de identificação de intermediários foram feitas através da presença-
ausência de picos que pode identifica-lós. A Tabela 10 apresenta informações referente 
aos compostos identificados, incluindo o tempo de retenção, composição elementar dos 
íons protonados [M+H]+ e seus respectivos fragmentos dos íons obtidos. Também 
apresenta as massas exatas experimentais com seus respectivos erros dados em ppm, suas 
informações relativas ao grau de insaturação das moléculas ou do anel e equivalentes da 
dupla ligação os quais foram fornecidos pelo software do instrumento. 
 














CIP 1.8 C17H19FN3O3 332.1412 332.1405 -2.2 9.5 
PT1 1.2 C17H21FN3O5 366.1458 366.1460 0.5 8.5 
  C17H19FN3O4 348.1356 348.1354 -0.5 9.5 
  C17H17FN3O3 330.1252 330.1248 -1.2 10.5 
  C15H17FN3O3 306.1248 306.1248 0.0 8.5 
  C15H12FN2O2 271.0879 271.0877 -0.7 10.5 
PT2 5.7 C17H19FN3O4 348.1360 348.1354 -1.6 9.5 
  C17H17FN3O3 330.1259 330.1248 -3.1 10.5 
PT3 6.2 C13H12FN2O3 263.0827 263.0826 -0.1 8.5 
  C13H11FN2O3Na 285.0646 285.0647 -0.4 8.5 
  C13H10FN2O3 245.0721 245.0722 -0.6 9.5 
Fonte: Autor. 
 
O produto de transformação gerado PT2 ((C17H19FN3O4, m/z 348) foi identificado 
previamente em diferentes trabalhos (HADDAD; KUMMERER, 2014; MAHDI-
AHMED; CHIRON, 2014; AN et al., 2010) como um subproduto típico mono-
hidroxilado gerado pelo ataque do radical hidroxila numa posição definida de CIP (Figura 
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21). Este tipo de reação é muito frequente, devido ao comportamento não seletivo dos 
radicais  HO•, levando a possíveis hidroxilações.   
 Na análise do PT3 (C13H12FN2O3, m/z 263) indica modificações no anel da 
piperazina presente em CIP. Este intermediário foi gerado pela perda C4H7N. Neste caso, 
foi observado um aduto de sódio (m/z 285, C13H11FN2O3Na) detectado pelo MS. Este 
composto foi anteriormente descrito por PAUL et al. (2010), como um intermediário 
gerado durante o processo de fotólise e fotocatálise heterogênea para CIP.  
 O PT1 foi identificado como um novo intermediário de pico relacionado com uma 
m/z 366,1460 e composição elementar C17H21FN3O5. Neste caso, a perda de água foi 
atribuída à presença dos grupos OH adicionados ao anel da piperazina. Além disso, 
observou-se uma diminuição no RDB em comparação com a molécula original de CIP o 
que pode ser atribuída a abertura do anel de piperazina. Também é possível dizer que o 
fragmento de m/z 271 (C15H12FN2O2) foi produzido a partir da perda de NH3 e H2O. 
 Todos os produtos de transformação identificados atingiram uma intensidade 
máxima em 5 e 10 min de tratamento. Os subprodutos PT1 e PT2 diminuíram ou 
desapareceram após 10 min de tratamento, enquanto que o PT3 foi identificado até 60 




















 Com base em todos os resultados obtidos, pode ser observado que produtos de 
transformação são formados durante o processo de remoção de CIP. Assim, é importante 
avaliar a ecotoxicidade aguda e AA, uma vez que os compostos gerados podem apresentar 
maior toxicidade do que o composto alvo. 
 Primeiramente foi feita uma curva dose-resposta para V. fischeri em diferentes 
valores de concentração (entre 0,5 e 33,1 mg L-1). Para a máxima concentração de CIP 
dissolvida em água a temperatura ambiente (28-30 ºC), não foi observado qualquer efeito 
inibitório para a bioluminescência da bactéria V. fischeri após 30 min de exposição. No 
entanto, este ensaio biológico foi utilizado para monitorar a evolução da toxicidade 
durante cada processo avaliado (BHARDWAJ et al., 2012; OLLER; MALATO; 
SANCHEZ-PÉREZ, 2011). 
 De maneira geral, foi observado um ligeiro aumento da toxicidade até 23% para 
alguns processos avaliados (Figura 23), não sendo considerado prejudicial aos 
organismos aquáticos (GARCIA et al., 2014). Comportamento semelhante foi observado 
por GARCIA et al., 2014 e HERNANDO et al., 2007. 
 
Figura 23. Evolução da ecotoxicidade aguda por V. fischeri antes e após a exposição a 



















































































































 Com relação aos resultados de AA foi encontrado uma concentração mínima 
inibitória (MIC) de  0,03 mg L–1 para E. coli e 0,206 mg L–1 para S. aureus. Estes valores 
são consistentes com os resultados descritos na literatura para estes organismos 
(ANDREWS, 2001 e DRAGO et al., 2010). As amostras de CIP foram avaliadas antes e 
após os processos fotocatalíticos em função da AA residual. O objetivo foi verificar se 
mesmo após a degradação a concentração de CIP residual e seus PTs apresentam AA, 
pois mesmo que os processos de degradação sejam eficientes em termo da remoção do 
composto-alvo, a concentração residual de CIP ainda pode estar acima da CMI para os 
micoorganismos testados e/ou os PTs formados podem manter a AA. Os resultados 
obtidos por AA são estabelecidos em função da inibição do crescimento bacteriano (%) 























 Figura 24. Perfil da percentagem
 de inibição do crescim
ento utilizando (a) E. coli e (b) 
S. aureus antes e após a exposição a soluções de CIP por processos fotocatalíticos e 
fotolíticos. 
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Analisando os resultados da Figura 24a, é possível observar uma diminuição da 
AA para ambos os microorganismos com relação aos processos fotocatalíticos e 
fotolíticos de CIP. Para E. coli, a AA diminui para 9, 17, 23, 25 e 53% após 60 min de 
tratamento para Fe2+/H2O2/UVC, UVC, TiO2/UVC, TiO2/UVA e H2O2/UVC, 
respectivamente (Figura 24a), enquanto para S. aureus os valores de AA foram de 22, 42, 
0,7, 31 e 30% respectivamente para os mesmos processos (Figura 24b). De acordo com 
estes resultados apresentados os processos Fe2+/H2O2/UVC e TiO2/UVC foram os mais 
eficazes para a remoção de AA contra E. coli e S. aureus, respectivamente. No entanto, é 
possível observar que para a maioria dos processos de degradação, a remoção da AA não 
foi completa após 60 min de tratamento (Figura 24). Essa incompleta mineralização do 
antibiótico CIP está associada com a presença do anel de quinolona que é essencial para 
as atividades antibacterianas.  
Estes resultados mostram a importância de se avaliar a eficácia dos processos de 
degradação de antibióticos pela AA residual (GIRALDO et al., 2010). Em geral, tais 
bioensaios com bactérias são mais sensíveis do que os métodos cromatográficos, uma vez 
que os valores abaixo do nível de detecção também podem apresentar inibição de 
crescimento. Neste trabalho foram utilizados dois tipos de microrganismos padrão, 
bactérias gram positivas (S. aureus) e bactérias gram negativas (E. coli). Como o 
antibiótico CIP é utilizado em um amplo espectro, deve ser testado em pelo menos um 
microrganismo representante de cada grupo. Isto permite comparar a sensibilidade de 
resposta referente ao antibiótico e aos seus produtos de transformação. Em geral, as 
bactérias gram-negativas são mais sensíveis à CIP, enquanto gram positivas são menos 















Os processos de degradação de CIP avaliados UV, H2O2/UV, Fe3+/UV, Fe2+/UV, 
Fe3+/H2O2, Fe2+/H2O2, Fe3+/H2O2/UV, Fe2+/H2O2/UV e TiO2/UV) foram fortemente 
influenciados pelo pH, tipo de radiação e catalisador utilizado, uma vez que a 
concentração de CIP ficou abaixo do LD (<0,12 mg L-1) utilizando H2O2/UV, 
Fe3+/H2O2/UV, Fe2+/H2O2/UV e TiO2/UV.  
Os tratamentos utilizando TiO2/UV e H2O2/UV são vantajosos devido a 
possibilidade de trabalhar em pH 7. Contudo para o processo utilizando TiO2 é necessário 
a remoção de TiO2 ao final do tratamento, enquanto para o tratamento com H2O2/UVC 
demanda-se o uso de lâmpadas germicidas. Os processos de fotocatálise heterogênea e 
foto-Fenton apresentam a vantagem de luz solar ser utilizada como fonte de radiação. Em 
contrapartida, o processo foto-Fenton apresenta a desvantagem de ser necessária uma 
etapa posterior ao tratamento para ajuste do pH. Assim, cada processo possui suas 
vantagens e desvantagens, sendo necessário avaliar os custos assim como os objetivos a 
serem atingidos.  
Para todos os processos avaliados, foi observado que sob as condições 
experimentais utilizadas, compostos não tóxicos para V. fischeri foram formados. 
Considerando os resultados de atividade antimicrobiana foi observado que os processos 
Fe2+/H2O2/UVC e TiO2/UVC foram os mais eficazes contra E. coli e S. aureus 
respectivamente. 
Com base nos resultados de monitoramento dos produtos de transformação, pode 
ser observada uma elevada estabilidade do PT3 quando comparado com PT1 e PT2, uma 
vez ele que foi detectado após 60 min de tratamento, enquanto que PT1 e PT2 foram 
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